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Après la seconde guerre mondiale l’agriculture française et européenne a connu de 
grandes mutations. Jusqu’au milieu des années 70, l’objectif prioritaire de ces transformations 
visait à augmenter la production végétale afin de satisfaire les besoins alimentaires du pays. 
Cet objectif a été atteint par une spécialisation régionale des systèmes de production, la 
concentration des élevages et l’intensification de la production végétale. Au cours de cette 
période l’utilisation d’engrais et de pesticides a fortement augmenté. La fertilisation a permis 
une augmentation importante des rendements de toutes les cultures, en apportant les éléments 
minéraux selon les besoins des plantes et les périodes d’intense prélèvement. Relativement 
peu coûteux, l’azote minéral de synthèse a largement été utilisé dans notre agriculture 
(Capillon, 1996). Ces apports d’azote ont permis d’augmenter la production et/ou de maîtriser 
la qualité des cultures, mais également, de maintenir la fertilité du milieu, ainsi que de 
recycler des déchets d’autres activités sous forme de boue ou d’effluent. L’objectif de 
production a été atteint et certaines filières agricoles se sont même retrouvées en 
surproduction. Cette période d’accroissement des rendements agricoles a été accompagnée 
d’une augmentation importante des concentrations en ions nitrate des nappes d’eau 
souterraines (à l’exception des nappes captives) (Dépagne et Hénin, 1988 ; Hubbard et 
Sheridan, 1995) et de nombreux cours d’eau. En effet, l’ion nitrate étant peu retenu par les 
colloïdes du sol, il est facilement lixiviable (Mariotti, 1996). Dans certains endroits les 
concentrations en nitrate ont même dépassé le seuil de potabilité de 50 mg NO3-L-1. Afin 
d’assurer un objectif de bonne qualité des eaux, plusieurs directives européennes ont été 
déposées. Spécifique aux ions nitrate, la directive 91/676/CEE prévoit de nombreuses règles 
visant à lutter contre la pollution en nitrate des eaux de surfaces et souterraines. Ces règles 
concernent principalement les activités agricoles puisqu’en Europe 40 à 80% de l’azote 
présent dans les hydrosytèmes proviendrait de l’agriculture et notamment des excédents de 
fertilisant azoté (Isermann, 1990 ; Kronvang et al., 1995). Plus récemment, la directive 
2006/118/CE, qui vient en réponse aux exigences de la directive cadre sur l’eau d’octobre 
2000 (2000/60/CE), renforce la protection des eaux souterraines contre les pollutions et les 
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détériorations, notamment dues au nitrate. Elle fixe notamment un objectif de bonne qualité 
(quantitative et chimique) des eaux souterraines en 2015.
Les eaux souterraines contribuent à l’alimentation des sources et des cours d’eau et 
leur rôle est souvent essentiel pendant les périodes d’étiage. Elles sont exploitées pour la 
consommation humaine (eau potable), l’agriculture (irrigation) et l’industrie. L’accumulation 
de nitrate dans les hydrosystèmes est aujourd’hui à l’origine de problèmes de santé publique 
même si cela fait encore l’objet de débats (Weyer et al., 2001). L’absorption répétée 
d’importantes quantités de nitrate pourrait favoriser l’apparition de certains cancers (Morales 
et al., 1996), et une méthémoglobinémie aiguë chez le nourrisson (Lebby et al., 1993, Gebara 
et Goetting, 1994, Kim et al., 1997, Avery, 2001, Freishtat et al., 2005 et Venkateswari et al., 
2007). Le seuil de 50 mg NO3-L-1, compris dans la définition de bonne qualité des eaux, a été 
défini afin de prévenir de tels risques. L’enrichissement en nitrate des eaux est également 
responsable de déséquilibres écologiques tels que l’eutrophisation. Associé au phosphore, 
l’azote minéral provoque la prolifération des algues et des végétaux aquatiques. A leur mort 
les végétaux vont se déposer sur le fond et créer une accumulation de biomasse. La 
décomposition par les bactéries de cette matière organique entraîne une forte consommation 
d’oxygène et conduit à une situation d’hypoxie (Officier et al., 1984). En plus des nuisances 
visuelles et olfactives, ce phénomène peut conduire à la disparition des populations piscicoles 
et benthiques. Enfin, il est à noter que les conséquences de la pollution azotée ne se limitent 
pas aux hydrosystèmes. Dans l’atmosphère, 60 à 70% du N2O présent a pour origine la 
dénitrification des sols agricoles. En un siècle la concentration atmosphérique de ce gaz est 
passé de 275 ppb à 317 ppb et elle pourrait atteindre 345 ppb en 2020 (Mosier et al., 2000). 
Or, avec un pouvoir radiatif d’environ 300 fois supérieur au CO2, ce gaz est en partie 
responsable de l’accroissement de l’effet de serre. De plus, en atteignant la stratosphère, le 
N2O peut être transformé en monoxyde d’azote sous l’effet du rayonnement solaire. Ce 
dernier est l’un des principaux gaz qui participe à la destruction de la couche d’ozone 
(Cicerone, 1987). 
Les eaux souterraines des plaines alluviales sont des zones très vulnérables du point de 
vue de la pollution par les ions nitrate (Roux, 1995). Ceci s’explique par la présence d’une 
part d’un sol riche et profond, favorable aux activités agricoles, et d’autre part par la présence 
d’une nappe peu profonde. Les plaines alluviales comportent deux compartiments 
hydrologiques : le cours d’eau et la nappe alluviale d’accompagnement. L’importance des 
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échanges entre ces deux compartiments est variable et fonction de l’importance du cours 
d’eau. Dans le cas d’un petit cours d’eau, la zone d’influence du cours d’eau sur l’aquifère est 
réduite et la recharge de la nappe alluviale s’effectue principalement grâce au drainage 
vertical. A l’inverse, s’il s’agit d’un cours d’eau important, la zone d’influence du cours d’eau 
sur l’aquifère est beaucoup plus étendue et la recharge de la nappe alluviale est alors 
dépendante du drainage vertical et des flux latéraux du cours d’eau vers l’aquifère notamment 
en période de crue. Ces interactions entre la nappe et le cours d’eau sont décrites par la 
classification proposée par White (1993) qui est détaillée dans le Chapitre 1. Ainsi lorsque les 
interactions nappe-rivière sont importantes, la modélisation des concentrations en nitrate de la 
nappe doit prendre en compte le drainage vertical mais également les échanges nappe-rivière. 
La présence combinée d’activités agricoles et d’une nappe peu profonde rendent donc 
les nappes alluviales particulièrement sensibles aux pollutions d’origine agricole comme les 
ions nitrate. Il existe de nombreux moyens d’action afin de contrôler les fuites de nitrate sous 
les parcelles agricoles. De nombreux travaux réalisés à l’échelle de la parcelle ont montré que 
l’influence des systèmes de cultures (type et rotation des cultures, fertilisation, et irrigation 
principalement) et du contexte pédoclimatique sur la lixiviation des ions nitrate était 
importante (Gaury, 1992 ; Simon et Lecorre, 1998). A une échelle plus large, comme celle 
d’un bassin versant ou d’une portion de celui-ci, les modèles de cultures spatialisés sont des 
outils pertinents pour quantifier l’impact des pratiques agricoles sur les fuites de nitrate vers 
les nappes souterraines (Wagenet et Hutson, 1996 ; Loague et Corwin, 1996 ; Hoffmann et 
Johnsson, 1999). En effet, ils peuvent aider à prédire les effets de meilleures pratiques 
agricoles sur la pollution de l’air, des sols, et des eaux souterraines et de surface (Hansen et 
al., 2001 ; Keating et al., 2003 ; Lacroix et al., 2004). Néanmoins,  l’utilisation de modèles de 
culture en condition « on farm » sur plusieurs parcelles agricoles ou unités de simulations 
homogènes, et sur plus d’un cycle de culture, nécessite au minimum une phase d’évaluation 
de la qualité prédictive des simulations sur une ou plusieurs variables pertinentes au regard 







La question scientifique de ce travail de thèse concerne la modélisation de la 
contribution quantitative et temporelle de l’agriculture à la pollution des eaux par les ions 
nitrate dans les plaines alluviales. L’objectif de ce travail est double : 
 1. Analyser et modéliser l’impact des pratiques agricoles sur les fuites de nitrate vers les 
eaux souterraines. La contribution des cultures sera évaluée par expérimentation et 
modélisation au moyen du modèle de culture STICS. Les fuites de nitrate seront évaluées à la 
fois à partir d’expérimentations réalisées sur des parcelles expérimentales, mais également en 
condition « on farm » sur 3 années successives. 
 2. Evaluer l’impact des fuites de nitrate sur les concentrations en nitrate dans la nappe 
alluviale, en utilisant des outils de modélisation. Notre travail a été réalisé dans le cas de 
nappe alluviale à recharge verticale et dans le cas de nappe alluviale à recharge verticale et 
horizontale. 
De nombreux travaux ont utilisé des modèles hydrogéologiques ou agronomiques. 
Mais, l’un des points novateurs du travail proposé ici est l’utilisation combinée de ces deux 
types de modèle. La prise en compte de l’approche hydrogéologique, doit se faire en deux 
étapes. La première étape consiste à pouvoir prendre en compte les variations du niveau de 
nappe dans le modèle agronomique STICS. Dans le cas d’une nappe alluviale dont la recharge 
s’effectue principalement par des flux verticaux, cette première étape doit être suffisante pour 
modéliser et comprendre l’effet des pratiques agricoles sur les concentrations en nitrate de la 
nappe. Lorsque les flux latéraux participent de façon significative à la recharge de la nappe, il 
apparait alors nécessaire d’utiliser un modèle hydro-biogéochimique afin de décrire les flux 
d’eau et de solutés dans la nappe, et les échanges nappe-rivière. La seconde étape consiste 
donc à utiliser les flux d’eau et de nitrate calculés par un modèle de culture tel que STICS 
comme variables d’entrée dans un modèle hydro-biogéochimique. La modélisation de la 
circulation de l’eau souterraine, doit permettre d’estimer les transferts d’eau et des solutés. La 
connaissance de la géométrie des écoulements et des flux dans la nappe apparaît nécessaire 
pour comprendre et établir ces temps de transfert. L’utilisation d’un modèle de culture permet 
de quantifier la contribution variable inter-parcellaire et temporelle de l’agriculture, aspects 
souvent occultés dans l’approche hydro-biogéochimique évoquée précédemment. Le modèle 
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agronomique devrait permettre d’estimer avec plus de précision les paramètres d’entrée du 
modèle hydro-biogéochimique. 
L’utilisation couplée de ces deux types de modèle peut ainsi permettre de mieux 
comprendre les fuites de nitrate à l’échelle de la plaine alluviale et de répondre à la question 
suivante : quelle occupation du sol et quelles pratiques agricoles optimales pour préserver et 
restaurer la qualité de l’eau de la nappe? 
Une fois la qualité prédictive du modèle évaluée, l’outil de modélisation permet de 
traiter diverses situations expérimentales et de réaliser des simulations de scénarios. Cela 
permet ainsi de compléter les expérimentations de terrain par des expérimentations virtuelles 
et de pouvoir analyser l’impact de chaque facteur étudié ainsi que l’interaction entre ces 
facteurs. 
D’un point de vue plus finalisé, ce travail de thèse doit aussi permettre d’évaluer 
l’impact des pratiques de prévention des fuites de nitrate et de proposer des pratiques 
agricoles adaptées aux plaines alluviales pouvant minimiser l’impact de l’agriculture sur les 
pertes de nitrates vers les hydrosystèmes. 
 
Démarche expérimentale et organisation du manuscrit 
En réponse aux objectifs fixés, ce manuscrit est composé de 5 Chapitres. 
Le Chapitre 1 s’appuie sur une base bibliographique afin de préciser le contexte 
général de ce travail. Après un bref aperçu des cycles biogéochimiques concernés, la 
bibliographie est utilisée afin de décrire les mécanismes qui contrôlent les fuites de nitrate. 
Ensuite un aperçu du fonctionnement général des plaines alluviales est indiqué afin de définir 
dans quel contexte l’impact des fuites de nitrate sera évalué. Ce chapitre se termine par une 
revue bibliographique des modèles de culture, des modèles hydrologiques, des modèles 
hydrogéologiques, et des modèles couplés culture/hydro(géo)logique susceptibles d’être 
utilisés pour ce travail. 
 
Le Chapitre 2 présente le matériel et méthodes de ce manuscrit. Il contient d’abord 
une description des deux sites d’étude, ainsi que des méthodes expérimentales de terrain et 
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des simulations réalisées. Ensuite ce chapitre contient une description des 2 modèles choisis : 
le modèle de culture STICS et le modèle hydro-biogéochimique 2SWEM. 
 
Le Chapitre 3 s’intéresse au cas d’une plaine alluviale avec un cours d’eau de faible 
importance qui n’influence pas ou peu la nappe alluviale. Le site d’étude choisi est la plaine 
alluviale de la rivière Alegria située au Pays-Basque en Espagne. Ce chapitre se décompose 
en deux parties. 
La première partie est constituée d’un article publié dans « Science of the Total 
Environment » qui décrit la modélisation de deux expérimentations de terrain réalisées à 11 
ans d’intervalle et qui témoignent de l’évolution des pratiques agricoles de cette plaine 
alluviale. Les fuites de nitrate calculées au cours de ces deux expérimentations avec 
différentes pratiques agricoles sont discutées et mises en relation avec l’évolution des 
concentrations en nitrate de la nappe. L’impact de la fertilisation azotée et de l’irrigation est 
analysé dans ce contexte pédoclimatique. Cette première partie a également mis en évidence 
une limite d’utilisation du modèle de culture STICS lorsque le niveau de nappe remonte dans 
les horizons de sol simulés où se trouvent des racines. 
La seconde partie de ce chapitre décrit et évalue l’effet d’une modification du 
formalisme de STICS que nous avons proposé afin d’améliorer la qualité des simulations de 
STICS lorsque le niveau de nappe remonte dans les horizons de sol simulés. 
 
Le Chapitre 4 s’intéresse au cas d’un cours d’eau plus important où les interactions 
nappe-rivière ne sont pas négligeables. Le site d’étude se situe dans un méandre de la 
Garonne. Ce chapitre se divise également en 2 parties. 
La première partie se présente sous la forme d’une publication qui a été soumise à 
« Agriculture Ecosystems and Environment ». Cette partie s’attache d’abord à évaluer la 
qualité des simulations du modèle de culture STICS sur plusieurs parcelles agricoles du site 
d’étude, pendant 3 ans. Ensuite, l’impact des pratiques agricoles et du climat sur les variations 
temporelles et inter-parcellaires des fuites de nitrate est discuté. Enfin des expérimentations 
virtuelles ont été réalisées afin d’évaluer l’impact sur les fuites de nitrate des modifications de 
certaines pratiques agricoles telles que la réduction de la fertilisation azotée et l’implantation 
de culture intermédiaire piège à nitrate. 
La seconde partie se présente également sous la forme d’un projet de publication qui 
sera soumise rapidement à « Hydrological processes ». Dans cette seconde partie les variables 
de sortie du modèle de culture STICS (drainage et concentration en nitrate) ont été utilisées 
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comme variables d’entrée dans le modèle hydro-biogéochimique 2SWEM. Ce couplage 
externe a été réalisé afin d’évaluer l’impact des pratiques agricoles sur les concentrations en 
nitrate de la nappe alluviale. 
Le Chapitre 5 constitue la discussion générale de ce travail de thèse. Il est ainsi 
discuté successivement des méthodes utilisées, puis des modèles et enfin, des résultats 
scientifiques des chapitres 3 et 4. 
Enfin, ce manuscrit se termine par une conclusion qui rappelle les principaux résultats 
de ce travail et les perspectives qu’ils permettent d’envisager. 
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Chapitre 1. Impact des pratiques agricoles sur les fuites 
de nitrates et relations avec les nappes souterraines : état 
de l’art 
 
Ce premier chapitre a pour objectif de présenter, avant la description des différentes parties 
expérimentales, le contexte général dans lequel s’inscrit ce travail. Il décrit rapidement les 
cycles biogéochimiques concernés, puis s’intéresse à l’impact des pratiques agricoles sur les 
fuites de nitrates et au cas des plaines alluviales. Enfin il se termine par une description des 
modèles permettant de simuler d’une part le fonctionnement des systèmes de culture et 















Chapitre 1. Etat de l’art 
 
1.1. Cycles « biogéochimiques » concernés 
 La problématique de la pollution azotée doit prendre en compte non seulement le cycle 
de l’azote mais également les cycles avec lesquels cet élément interagit, à savoir le cycle de 
l’eau, et le cycle du carbone. 
De plus, les organismes vivants, animaux ou végétaux, sont composés principalement 
d’eau, de carbone, d’oxygène, d’hydrogène et d’azote. Leurs cycles de développement 
végétatif et reproducteur sont fortement dépendants des cycles physiques (radiatif, thermique 
et hydrique) et des conditions édaphiques ou écologiques.  
Au cours de leur croissance les végétaux vont absorber des quantités importantes 
d’eau, et de nutriments, notamment, d’azote. Après le stade de sénescence, une partie de cet 
azote organique ira enrichir le sol, et par la suite sera éventuellement minéralisé. Ces 
processus d’absorption vont influencer l’évapotranspiration et les quantités d’azote contenues 
dans le sol. Les végétaux vont également jouer un rôle majeur dans le cycle du carbone via le 




1.1.1. Cycle de l’eau 
La majeure partie de l’eau de la planète se trouve sous forme liquide est salée dans les 
océans. L’eau douce se trouve majoritairement sous forme de glace au niveau des pôles. 
L’eau douce liquide utilisée pour l’alimentation et l’agriculture provient des lacs et cours 
d’eau ainsi que des aquifères souterrains et représente donc qu’une petite partie de l’eau de la 
planète. C’est cette eau qui est la plus vulnérable vis-à-vis des pollutions anthropiques du fait 
de sa relativement faible quantité et de sa proximité vis-à-vis des activités humaines.  
Le « moteur » du cycle de l’eau est l'énergie solaire qui, en favorisant l'évaporation de 
l'eau, entraîne tous les autres échanges. Sans cesse recyclée dans l'écosystème, l’eau est le 
principal véhicule des éléments nutritifs. Un surplus d'eau ou une sécheresse influencent les 
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cycles de l’azote, du carbone et des autres éléments chimiques. L'évaporation de l'eau des 
océans et la transpiration des végétaux sont les deux principales sources de vapeur d'eau dans 
l'atmosphère. Le cycle de l'eau commence donc par les précipitations. L'eau s'infiltre dans le 
sol ou s'écoule à la surface du sol vers les cours d'eau pour rejoindre les océans. Une partie de 
l'eau est absorbée par les végétaux et retourne dans l'atmosphère par la transpiration. Et le 
cycle recommence en continu. 
L’activité agricole et donc les systèmes de culture vont interagir avec 2 réservoirs : 
l’eau atmosphérique et l’eau du sol. Les flux d’eau vont avoir lieu d’une part entre le système 
sol-plante et l’atmosphère (précipitation et évapotranspiration) et vont également avoir lieu au 
sein du sol et vers les nappes d’eau souterraines : infiltration, percolation et drainage. 
 
 
1.1.2. Cycle du carbone 
Le cycle du carbone est un cycle biogéochimique qui correspond à l'ensemble des 
échanges d'éléments carbone sur la planète. Celui de la terre est particulièrement complexe du 
fait des divers échanges entre les océans, les roches, la matière vivante et l'atmosphère. Il 
existe quatre réservoirs de carbone : l'hydrosphère, la lithosphère, la biosphère et l'atmosphère 
(figure 1.1). Le processus de photosynthèse effectuée par les végétaux constitue le seul point 
d’entrée du carbone dans les écosystèmes. L’intensité de la photosynthèse va dépendre du 
rayonnement solaire incident et également des capacités d’absorption en eau de la plante. Ce 
carbone sera ensuite réémis dans l‘atmosphère suite aux processus de combustion, de 
fermentation ou de respiration (minéralisation de la matière organique du sol). 
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Figure 1.1. Cycle du carbone. 
 
1.1.3. Cycle de l’azote 
 L’azote circule selon un cycle biogéochimique au cours duquel il passe sous des 
formes organiques et minérales. Le principal réservoir d’azote est l’atmosphère qui effectue 
des échanges avec le sol, les hydrosystèmes et la biosphère. Le cycle de l’azote est en étroite 
relation avec les cycles biologiques, le cycle hydrique, et le cycle carboné. 
Dans le sol l’azote est présent sous plusieurs formes : l’azote organique qui constitue 
la principale forme de stockage dans un sol agricole, l’azote minéral qui en dehors de périodes 
d’apport d’engrais ne représente généralement que quelques dizaines de kilogramme par 
hectare, et l’azote gazeux (Nicolardot et al., 1996). Dans le système sol-plante-atmosphère le 
cycle de l’azote est constitué d’un grand nombre de transformations. Il s’agit de processus 
biologiques et dans une moindre mesure de processus physico-chimiques qui agissent parfois 
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de façons concurrentes et dont l’intensité dépend à la fois des conditions du milieu, des 
apports de matière organique, et des pratiques agricoles (Nicolardot et al., 1996). Le cycle de 
l’azote est composé de 5 processus : la minéralisation, la nitrification, la volatilisation, et 
l’immobilisation (Figure 1.2). 
 
Figure 1.2. Principaux processus de la dynamique de l’azote dans les sols cultivés (d’après Nicolardot et al., 
1997) 
Dans les sols bien oxygénés, mais aussi en milieu aquatique oxygéné, des bactéries 
transforment l'ammoniac en nitrite NO2-, puis en nitrate NO3-, au cours du processus de 
nitrification. On peut décomposer cette transformation en nitritation et nitratation. L’ion 
nitrate a ensuite trois devenirs possibles : il peut soit être absorbé par les plantes, soit être 
transformé en N20 ou N2 par dénitrification, soit être lixivié vers les eaux souterraines. 
Les végétaux absorbent grâce à leurs racines les ions nitrate NO3- et, dans une moindre 
mesure, l'ammonium présent dans le sol, et les incorporent dans les acides aminés et les 
protéines. Les végétaux constituent ainsi la source primaire d'azote assimilable par les 
animaux. 
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En milieu anoxique, (sol ou milieu aquatique non oxygéné) des bactéries dites 
dénitrifiantes transforment les nitrates en gaz diazote, c'est la dénitrification. La dénitrification 
hétérotrophe (Figure 1.3) est un processus biologique qui participe au cycle de l’azote 
(Knowles 1982 ; Bothe et al. 2007). Même si certains eucaryotes comme les champignons 
(Zumft 1997) et les foraminifères (Risgaard-Petersen et al. 2006) sont capables de dénitrifier, 
ce processus est principalement assuré par les bactéries (Zumft 1997). Ce processus 
hétérotrophe, véritable « respiration des nitrates », est une alternative à la respiration aérobie : 
en présence de faibles concentrations d’oxygène ou en son absence, les nitrates jouent le rôle 
d’accepteur final d’électron. Il existe également la dénitrification autotrophe, sur carbone 
minéral, qui a besoin d’un donneur d’électrons comme les sulfures. 
          Nitrate            N2O 
        réductase             NO             réductase 
 
NO3-    NO2-    N2O    N2
 
            Nitrite 
          réductase 
Figure 1.3.  La dénitrification hétérotrophe, les principales réactions biologiques 
 
Les processus de minéralisation et d’immobilisation sont les centres de contrôle des 
flux d’azote dans les sols agricoles, et la minéralisation est reconnue comme un processus 
important car, l’azote, sous sa forme minérale, est essentiel pour la croissance et le 
développement de la plante (Jarvis et al, 1996). Sur l’année, les quantités d’azote minéralisées 
varient avec la température et l’humidité. On observe donc un pic au printemps et à 
l’automne. Il est à noter que ces pics ne correspondent pas toujours avec les périodes 
d’absorption maximale des végétaux cultivés en systèmes de grandes cultures. 
 
 1.2. Fuites de nitrate et pollution nitrique des nappes souterraines 
Les fuites de nitrate vers les eaux souterraines, que l’on peut également nommer 
lixiviation, se produisent en période d’excès hydrique lorsque la réserve en eau du sol est 
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remplie. La lixiviation des nitrates est un processus physique naturel, qui peut être augmenté 
lorsque le cycle de l’azote est perturbé par certaines pratiques agricoles et certains 
changements d’occupation du territoire. Les processus du sol qui contrôlent le cycle de l’azote 
dans le sol, et donc les quantités d’azote, sont nombreux, mais les plus importants sont : 
l’absorption d’azote par les plantes, les apports d’engrais azotés (minéraux et organiques), 
l’organisation et la minéralisation, ainsi que la nitrification et la dénitrification. La 
concentration en nitrate du sol à un moment donné est le résultat de l’ensemble de ces 
processus. 
La lixiviation des ions nitrate ne dépend pas uniquement de la concentration en nitrate 
du sol. Un second processus hydrologique est nécessaire : la percolation de l’eau dans le 
profil de sol. Cette percolation est un phénomène ponctuel qui a lieu principalement durant les 
mois de fortes précipitations et de faible évapotranspiration, en Europe, de la fin de l’automne 
au début du printemps. Une bonne gestion de l’azote minéral du sol vise donc à minimiser les 
quantités d’azote du sol lorsque le risque de percolation est maximum. Pour que des pertes 
d’azote par lixiviation soient possibles, il faut donc réunir deux conditions : la présence de 
nitrate dans le sol et une situation d’excès d’eau qui conduit à un flux d’eau vertical dans le 
sol (Simon, 1999). 
 Le terme drainage peut se référer à deux processus différents. Dans le cadre de notre 
étude le terme drainage va désigner une situation d’excès d’eau qui conduit à un flux d’eau 
vertical dans le sol (transfert et infiltration d’eau). Ce flux est mesuré ou calculé à la 
profondeur de mesure qui correspond souvent à la limite maximale du front racinaire. En 
dessous du front racinaire, l’eau qui percole va à plus ou moins brève échéance rejoindre la 
nappe souterraine. Les quantités moyennes d’eau drainée varient au cours de l’année : 
l’essentiel du drainage se produit généralement de la fin de l’automne jusqu’au printemps. 
Cette phase de drainage hivernale est donc la période durant laquelle s’opère la plus grande 
partie des pertes de nitrate (et de solutés) par lixiviation. Plus le drainage est important, plus la 
proportion d’azote nitrique présent dans le sol au début de l’épisode de drainage qui est 
lixiviée est grande (pour une même quantité d’azote nitrique dans le sol). 
Le terme drainage peut également désigner l’évacuation naturelle ou artificielle par 
gravité ou par pompage d'eaux superficielles ou souterraines. Dans ce cas une distinction peut 
être faite entre le drainage horizontal et vertical (Schultz et al., 2007). Le drainage vertical est 
généralement constitué de puits munis de pompes permettant de pomper l'excès d’eau 
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souterraine. Le drainage horizontal correspond au détournement ou à l’élimination organisée 
de l'excès d'eau de la surface des terres par le biais de l'amélioration des réseaux de drainage 
naturel ou par la construction de canaux de drainage.  
De nombreuses études concernant la lixiviation des ions nitrate ont été réalisées à 
l’échelle de la parcelle (Gaury et al., 1992 ; Hansen et al., 1996 ; Bruckler et al., 1997 ; Simon 
et Lecorre, 1998 ; Arregui et Quemada, 2006). Ces études ont montré que la lixiviation des 
ions nitrate était dépendante du système de culture (type de culture, rotations, irrigation, 
fertilisation) et du contexte pédoclimatique. 
 
1.2.1. Rôle du climat 
 La détermination du climat s’effectue généralement à l'aide de moyennes établies à 
partir de mesures statistiques, annuelles et mensuelles, sur des données atmosphériques 
locales de séries trentenaires ou plus : température, précipitations, ensoleillement, humidité, 
vitesse du vent. Ces paramètres vont influencer directement les cycles de l’eau, biologiques, 
du carbone et de l’azote, décrits précédemment. En influençant la croissance des végétaux, et 
donc l’absorption racinaire, le climat va influencer le cycle de l’azote. Il va également, 
notamment via les précipitations, influencer de façon significative la percolation de l’eau dans 
le sol et donc le transport des nitrates dans le sol.  
 L’impact des variables climatiques étant évident et relativement bien connu, plusieurs 
études ont cherché à montrer les effets des changements climatiques sur les fuites de nitrate. 
Ainsi, de Jong et al. (2008), ont montré récemment que les modifications de climat prévues 
dans les prochaines décennies au Canada risquaient d’augmenter les fuites de nitrate de 5 à 30 
%. En Europe les changements climatiques pourraient se traduire par une augmentation des 
précipitations l’hiver et une diminution l’été. Wright et al. (2008) ont montré qu’à l’échelle 
d’un bassin versant cela ne modifierait pas les flux annuels d’azote nitrique. Mais cela 
pourrait modifier leur répartition au cours de l’année en augmentant les flux pendant l’hiver et 
ainsi rendre par exemple possibles des blooms algaux (augmentation rapide de la 
concentration d'une ou de quelques espèce(s) de phytoplancton dans un système aquatique) 
plus précoces dans les parties aval des bassins versants. 
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1.2.2. Gestion de l’irrigation 
 Dans les systèmes agricoles, l’irrigation a pour but de satisfaire les besoins en eau des 
plantes afin d’éviter tout ou partie de stress hydrique qui serait néfaste à la croissance de la 
plante ou à sa qualité technologique ou gustative. En cas d’apport excessif d’eau d’irrigation, 
une partie de cette eau peut percoler dans le sol et ainsi quitter la zone racinaire. Cette 
quantité d’eau perdue pour la plante va constituer du drainage sous racinaire par percolation 
comme nous l’avons défini précédemment. Comme de nombreuses études l’ont déjà montré, 
la maitrise des fuites de nitrate sous la zone racinaire passe donc en partie par une gestion 
adéquate de l’irrigation (Diez et al., 1997 ; Mailhol et al., 2001 ; Fang et al., 2006). 
Cette gestion pertinente de l’irrigation passe par la maitrise des doses apportées, mais 
aussi par le contrôle des fréquences d’irrigation ainsi que par le choix du type d’irrigation qui 
va influencer la répartition spatiale de la dose d’eau apportée. 
Fang et al (2006) ont montré que dans le cadre d’une rotation maïs/blé le maintien 
d’une humidité à 85% de la capacité au champ au lieu de 75% durant toute la rotation 
engendrait un drainage significativement plus important à 100 cm de profondeur. De 
nombreuses études ont montré que les cultures maraichères faisaient partie des cultures à 
risques vis-à-vis des fuites de nitrate (par exemple Guimera et al., 1995; Ramos, 1996; Ramos 
et al., 2002; Vazquez et al., 2005, 2006). En effet, les apports d’engrais azoté y sont 
généralement importants et sont souvent associés à une irrigation excessive (Prat, 1984). 
Thompson et al. (2007) ont montré que la sur-irrigation avait lieu principalement pendant les 
6 premières semaines de la culture. Cette sur-irrigation en début de culture entraîne une 
situation favorable au drainage durant tout le reste de la culture (Thompson et al., 2006, 
2007 ; Gallardo et al., 2006). 
La fréquence des apports d’irrigation joue également un rôle majeur. Wang et al. 
(2006) ont montré dans le cadre d’une culture de pommes de terre qu’il vaut mieux de 
nombreux apports d’irrigation avec de faibles doses que des apports d’eau peu fréquents mais 
intenses. Cela permet d’atteindre les objectifs de quantité et de qualité de la récolte sans 
augmenter les risques de lixiviation de nitrate.  
Mailhol et al. (2001) ont montré que le type d’irrigation avait également une 
importance significative. Ils ont établi qu’une irrigation par sillon plutôt qu’une irrigation par 
aspersion pouvait permettre de diminuer la lixiviation de nitrate lors de la reprise des 
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précipitations. Le type d’irrigation va également influencer la répartition spatiale des 
concentrations en nitrate. En effet, plusieurs études ont montré que, pour une même dose 
d’irrigation, plus elle est appliquée uniformément, plus le risque de fuite de nitrate est faible 
(Seigner, 1979 ; Cogels, 1983 ; Solomon, 1984 ; Ben-Asher et Ayars, 1990 ; Schepers et al., 
1995). Pour cela une solution consiste à diminuer la hauteur d’aspersion et à prendre en 
compte l’intensité et la direction du vent (Ruelle et al., 2003) Toutefois, certaines études 
récentes viennent nuancer ces résultats en montrant que l’uniformité de l’irrigation n’aurait 
pas d’impact significatif sur les fuites de nitrate (Allaire-Leung et al., 2001). 
Gärdenäs et al. (2005) proposent de combiner une micro-irrigation à niveau continue 
d’humidité avec une fertirrigation (eau d’irrigation enrichie en azote minéral) afin de réduire 
au maximum la lixiviation de nitrate. La technique de fertirrigation montre que l’origine de 
l’eau d’irrigation peut également avoir un impact important. En effet s’il s’agit d’eau de nappe 
ou d’eau de surface, les concentrations en nitrate peuvent être très différentes. Dans le cas 
d’irrigation avec de l’eau présentant des fortes concentrations en nitrate, les quantités d’azote 
minéral apportées doivent alors être prises en compte dans le plan de fertilisation azotée (De 
Paz et Ramos, 2004) comme s’il s’agissait de fertirrigation. 
 
 
1.2.3. Gestion de la fertilisation azotée 
Une gestion adaptée de la fertilisation azotée doit permettre 1) de satisfaire les besoins 
de la plante, en évitant d’affecter le rendement en terme de quantité ou de qualité, 2) d’éviter 
toute perte d’azote minéral et gazeux vers l’environnement avoisinant, et 3) de maintenir un 
sol productif (Shepherd et Chambers, 2007). 
De nombreuses études ont été réalisées afin de mettre en évidence les relations entre la 
quantité de fertilisation azotée et l’intensité des fuites de nitrate. Beaucoup de ces travaux ont 
établi que les quantités de fertilisants azotés apportés en agriculture conventionnelle pouvaient 
être réduites sans affecter les rendements en termes de quantité ou de qualité. Certains de ces 
travaux se basent sur des mesures alors que d’autres utilisent des outils de modélisation afin 
d’évaluer les fuites de nitrate. 
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Lorsque que l’on teste l’effet de doses croissantes de fertilisants azotés sur le 
rendement d’une culture, on obtient une courbe de réponse à l’azote. Ces courbes de réponse 
des cultures aux engrais azotés se décomposent généralement en trois phases (Simon et 
Lecorre, 1992) : 
 1) pour une fertilisation azotée nulle, on obtient un rendement P0 : la plante utilise 
l’azote fourni par le sol (et éventuellement celui de l’atmosphère pour les 
légumineuses). 
 2) pour des doses croissantes d’azote, la production augmente jusqu’à une valeur 
maximale Pm 
 3) au-delà, la production reste stable ou diminue (cas de verse des céréales par 
exemple). 
La dose optimale d’azote est définie comme la plus petite quantité d’azote permettant 
d’obtenir le rendement maximal. Lorsque l’on dépasse cette dose optimale, l’azote 
supplémentaire n’est pas utilisé par la plante, car la production est limitée par un autre 
facteur : la fertilisation est donc excédentaire. Cela est à différencier d’un bilan azoté 
excédentaire. Le bilan ou balance azotée représente le bilan entre les entrées et les sorties 
d’azote du système sol au pas de temps annuel (Mary et al, 2002). Un bilan azoté peut être 
déficitaire alors que la fertilisation est excédentaire ou inversement et sans pour autant qu’il y 
ait de pertes importantes de nitrate par lixiviation. Ce bilan est donc un indicateur de la 
gestion de l’azote et doit être analysé à l’échelle de l’assolement ou à l’échelle pluriannuelle 
pour une parcelle donnée. A plus long terme, le bilan azoté est généralement considéré 
comme la somme des pertes gazeuses d’azote (dénitrification, volatilisation), des pertes 
d’azote par lixiviation et de l’organisation d’azote minéral dans la matière organique du sol 
(Beaudoin et al, 2005). 
La maîtrise de la fertilisation azotée à l’échelle de la parcelle nécessite donc de 
pouvoir prévoir la dose à apporter pour une fertilisation équilibrée. Pour cela plusieurs 
méthodes ont été décrites : 
- la méthode du bilan de masse prévisionnel (Meynard et al, 1997) 
- la méthode du Coefficient Apparent d’Utilisation (Meynard et al, 1997) 
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- le « Nmin recommandation system » (Neetson et al, 1995) 
Lorsque la fertilisation est excédentaire l’azote en surplus peut se trouver sous diverses 
formes : i) rester sous forme minéral dans le sol, mais il peut aussi ii) être organisé dans la 
matière organique du sol, iii) être transféré vers l’atmosphère sous forme gazeuse 
(dénitrification, volatilisation), ou enfin il peut iv) être transféré vers les eaux souterraines 
sous forme de nitrate (lixiviation). 
Au cours de la période de croissance de la plante, généralement le printemps et 
l’automne, l’évapotranspiration est importante, et le risque de drainage est donc relativement 
faible. De plus, durant la période de culture l’azote lixivié provenant des apports d’engrais est 
très faible. En moyenne, pour le blé d’hiver seulement 5% de l’azote lixivié proviendrait de 
l’engrais apporté pour la culture (Adiscott, 2005). Cette même étude a également montré 
qu’environ 65% de l’azote apporté par la fertilisation se retrouve dans le blé à la récolte. Le 
reste est soit organisé dans la matière organique du sol (18%), soit perdu vers l’atmosphère 
(11%) soit pour une petite partie (1%) se retrouve sous forme minéral dans le sol. 
Le risque de lixiviation des ions nitrate est beaucoup plus important en automne et 
durant l’hiver lorsque qu’il n’y a plus d’absorption d’eau par les plantes et que les 
précipitations sont plus importantes. De nombreuses études ont montré que les apports 
d’engrais azotés à l’automne, généralement avant une culture d’hiver comme le blé, 
entraînaient une augmentation de la lixiviation des ions nitrate (Simmon 1999, Di et al., 
1999). Par ailleurs, ces apports ont généralement très peu d’effet positif, voir aucun, sur la 
croissance de la plante : ils sont donc à proscrire. 
De même les apports d’engrais azoté en fin d’hiver, notamment sur les céréales, 
peuvent engendrer une lixiviation importante de nitrate. 
De Paz et Ramos (2004) ont montré qu’un apport de fertilisant azoté selon la méthode 
appelée « Nmin recommandation system » (Neeteson, 1995) permettait de réduire de 68% les 
fuites de nitrate. 
1.2.4. Gestion des rotations et des types de cultures 
Le type de culture ainsi que l’enchainement des cultures ont également un impact 
important sur la lixiviation des ions nitrate. Shepherd et Lord (1996) ont montré que les fuites 
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de nitrate étaient plus importantes après une culture de pommes de terre qu’après des céréales 
ou bien qu’après une culture de betteraves à sucre. De même Johnson et al. (2002) ont 
également mis en évidence que les fuites de nitrate étaient affectées par le précédent cultural 
(pois>colza>céréales). Or, comme nous l’avons déjà vu la quantité d’azote minéral présente 
dans le sol avant et durant la période de drainage va être déterminante vis-à-vis de la quantité 
de nitrate lixiviée. Il apparait alors nécessaire de privilégier des cultures laissant peu d’azote 
minéral dans le sol à la récolte lorsqu’une période de sol nu assez longue doit suivre la culture 
ou bien dans les zones vulnérables vis-à-vis des ions nitrate avec par exemple une nappe libre 
peu profonde. 
Dans le contexte agri-environnemental actuel de l’Europe occidentale on peut 
différencier 4 types d’interculture qui vont présenter différents niveaux de risque de 
lixiviation de nitrate. 
• Le premier cas de figure correspond à une culture d’hiver (céréale par exemple) qui 
succède à une culture de printemps (comme un maïs). Dans ce cas la période 
d’interculture est réduite à 1ou 2 mois au maximum. Ce type de succession présente a 
priori peu de risque d’importantes fuites de nitrate. 
• Le deuxième cas de figure est un enchainement d’une culture d’hiver avec une autre 
culture d’hiver. Dans ce cas la période de sol nu a lieu pendant l’été et au début de 
l’automne ce qui ne correspond généralement pas à la période de drainage. Donc les 
risques de lixiviation sont également relativement faibles pour cette situation. En 
revanche, le processus de minéralisation des résidus risque d’être intense, et les 
quantités d’azote minéral seront donc importantes au début de la culture suivante. 
• Le troisième cas de figure correspond à un enchainement d’une culture de printemps 
avec une autre culture de printemps. .Dans cette situation la période d’interculture 
correspond à la période de drainage. Donc les risques de fuite de nitrate sont 
importants. 
• Enfin, pour le dernier cas de figure, s’il s’agit d’une culture de printemps qui succède 
à une culture d’hiver, la période d’interculture va s’étaler sur au moins 8 mois d’août à 
mars. 
Dans le cas d’une longue phase d’interculture (situation 2, 3 et 4) les quantités d’azote 
minéral du sol vont évoluer en deux phases (Recous et al., 1997). De la récolte jusqu’à 
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l’automne la minéralisation va être intense et l’azote minéral va s’accumuler dans les couches 
superficielles du sol. Ensuite, et jusqu’à la fin de l’hiver la minéralisation va se poursuivre 
plus ou moins intensément en fonction des températures et parallèlement l’azote va être 
transféré dans les couches de sol plus profondes en fonction des épisodes de drainage. La 
durée et la période de l’interculture permettent donc d’estimer l’intensité du risque de 
lixiviation. Néanmoins,  cela n’est pas suffisant. En effet, même avec l’implantation d’une 
culture d’hiver (en novembre / décembre) le risque de lixiviation est important car durant les 
premiers mois de croissance de la plante la quantité d’azote absorbé par la culture est faible 
(une dizaine de  kg N/ha). 
Afin de réduire les risques de fuite de nitrate pendant l’interculture, il existe plusieurs 
moyens d’actions : 1) l’implantation d’une culture intermédiaire, 2) la gestion des repousses, 
3) la gestion des résidus de récoltes (enfouis ou exportés), et 4) le travail du sol (date, type et 
profondeur d’incorporation des résidus). 
L’implantation d’une culture intermédiaire piège à nitrate (CIPAN) consiste en la mise 
en place d’une culture courte entre les deux cultures principales de vente, dont l’objectif est 
de réduire les fuites de nitrate. Plusieurs études ont montré que la mise en place de CIPAN 
permettait de réduire significativement les concentrations en nitrate dans les eaux de drainage 
et donc les quantités d’azotes lixiviées (Martinez et Guiraud, 1990 ; Meisinger et al, 1991 ; 
Chapot, 1994 ; Justes et al, 1999). 
Les espèces utilisées sont généralement l’avoine, le seigle, le colza, le RGI (Ray Grass 
Italien), la moutarde, la phacélie, ou le radis. Cette culture intermédiaire va absorber l’azote 
présent dans le sol à la récolte de la culture précédente ainsi que l’azote issu de la 
minéralisation de la culture précédente avant la période de drainage. En condition d’azote non 
limitant, les quantités d’azotes absorbés par les parties aériennes de la culture intermédiaire 
vont de 140 à 180 kg N.ha-1 en fonction du type de culture (Laurent et al, 1995). En condition 
d’azote limitant les quantités absorbées sont plus faibles et varient de 50 à 100 kg N.ha-1 
(Laurent et al., 1995 ; Chauvin et al., 1997 ; Besnard, 2004; Besnard et al., 2004, 2005; 
Beaudoin et al., 2005). Les quantités d’azote absorbées par les racines correspondent à 10 à 
30% de l’azote des parties aériennes (Machet et al., 1997 ; Justes et al., 1999). L’ensemble de 
la culture intermédiaire sera ensuite incorporé avant le semis de la culture suivante. La mise 
en place de ce type de culture permet donc d’une part de limiter la quantité d’azote minérale 
du sol disponible pour la lixiviation pendant toute la période de culture. D’autre part, la 
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CIPAN permet, après son incorporation, de modifier la répartition de l’azote minéral du sol en 
particulier en augmentant la part présente dans les horizons de surface. En conséquence, on 
aura plus d’azote disponible dans l’horizon de surface pour les premiers stades de 
développement de la culture suivante.  
Les repousses de colza ou de céréales (grains perdus à la moisson) peuvent agir de 
façon comparable à une CIPAN et permettre de maîtriser les fuites de nitrate. Les repousses 
de colza se développent spontanément après la récolte alors que pour les céréales il est 
préférable de réaliser un déchaumage pour enfouir les graines. La capacité d’absorption 
d’azote des repousses de colza est supérieure à celle des céréales (Justes et al., 1999 ; 
Bouthier et al., 2000 ; Gillet et al., 2003). Les repousses de colza peuvent avoir un effet 
comparable à une CIPAN, mais les repousses de céréales permettent généralement de capter 
moins d’azote à cause d’un potentiel d’absorption plus faible et d’une couverture plus 
hétérogène. Dans le cas d’une interculture courte, les repousses permettent  d’absorber une 
partie de l’azote minéral du sol, mais la destruction doit se faire tardivement afin d’éviter leur 
minéralisation pendant la période de drainage. Dans le cas d’une interculture longue les 
repousses ont quasiment le même impact que les CIPAN si la couverture est suffisamment 
homogène. 
La gestion des résidus va également avoir un impact sur les fuites de nitrate pendant 
l’interculture. C’est le rapport C/N des résidus qui va influencer le bilan d’azote en favorisant 
une minéralisation ou une organisation nette. Un rapport C/N élevé (> 50) comme celui des 
pailles de céréales, de colza et les cannes de maïs va engendrer une organisation nette lors de 
leur décomposition. De même un enfouissement des résidus va favoriser une organisation 
nette. Cet enfouissement des résidus, notamment des pailles de céréales, permet également 
une légère diminution des fuites de nitrate en fonction des conditions météorologiques 
(Machet et al., 1997 ; Recous et al., 1997 ; Bouthier et al., 2000). 
Enfin, le travail du sol, et notamment la présence ou non d’un labour, a un effet sur le 
cycle de l’azote et sur la structure du sol. Selon la structure du sol le rendement des cultures 
peut être affecté en cas de non-labour, à cause de problèmes d’implantation ou 
d’hydromorphie. Actuellement, il n’existe pas de consensus concernant l’impact du non 
labour sur le drainage et les fuites de nitrate (Germont et al., 1994 ; Oorts, 2006). 
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1.2.5. Caractéristiques et qualité du sol 
Les caractéristiques du sol vont influencer les transferts d’eau et de solutés. La 
profondeur de sol a un impact évident puisque, moins un sol est profond, plus le risque de 
lixiviation pour une même lame d’eau drainante est important. La texture du sol a également 
un impact important sur le drainage. La réserve en eau utile des sols est fonction de leur 
texture : elle est en moyenne de 210, 160, 170, et 90 mm pour les limons, calcaires, marnes et 
sables respectivement sur le site de Bruyères dans l’Aisne (Beaudoin, 2005). De même la 
texture va fortement influencer les concentrations en nitrate dans l’eau de drainage. Les 
concentrations moyennes en nitrate sont plus élevées dans les sables que dans les calcaires, les 
marnes, et les limons (Beeaudoin, 2005). Ces différences s’expliquent pour partie par le taux 
de renouvellement de la solution du sol (qui correspondant au drainage/capacité de rétention 
en eau). Ce taux est un indicateur de la fraction lixiviée du reliquat de début de drainage 
(Mary et al., 1997). 
 La qualité du sol est caractérisé par une gamme de paramètres physiques, chimiques et 
biologiques qui fournissent un support pour la croissance des plantes et le fonctionnement des 
écosystèmes (Stockdale et al., 2002). La quantité de matière organique dans le sol apparaît 
comme étant un élément clef de la qualité des sols (Shepherd et al., 2002). L’apport de 
matière organique dans le sol par exemple sous forme de fumier a des effets importants sur les 
cycles des nutriments et sur les pertes d’azote (Shepherd et Chambers, 2007). 
 
1.3. Les plaines alluviales 
Une plaine alluviale peut-être assimilée au lit majeur d’un cours d’eau. Il s’agit d’une 
surface topographique, à faible dénivelé, en fond de vallée. Elle est constituée par des 
alluvions (débris, matériaux) déposées lors de crues du cours d'eau. La plaine alluviale 
appartient à la zone inondable d'un cours d'eau, et à ce titre peut également être désignée par 
le terme de plaine d’inondation. 
Une nappe alluviale est un cas particulier de nappe libre. Une nappe libre est une 
nappe peu profonde située sous un sol perméable. Les nappes alluviales sont des nappes qui 
circulent dans les sédiments des rivières. Elles se trouvent à faible profondeur et sont donc 
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relativement faciles d'accès pour des prélèvements d'eau. Une nappe alluviale est le plus 
souvent la nappe d'accompagnement d'un cours d'eau, avec lequel elle communique. 
La présence d’un sol profond et riche, d’une nappe peu profonde constitue un milieu 
propice au développement des activités agricoles. Les plaines alluviales comportent donc 
souvent une large zone dédiée à l’agriculture et parfois en bordure du cours d’eau une zone de 
ripisylve plus ou moins large (Figure 1.4). 
La plaine et la nappe alluviale appartiennent à l’hydrosystème fluvial. Ce concept fait 
suite à celui de système fluvial apparu chez les géomorphologues et hydrologues anglo-
saxons (Chorley, 1962 ; Chow, 1964 ; Schumm, 1977). Ces premières approches prenaient en 
considération essentiellement des flux longitudinaux unidirectionnels de l’amont vers l’aval. 
Par la suite plusieurs travaux ont montré qu’il était nécessaire de prendre en considération 
d’autres flux afin de pouvoir comprendre le fonctionnement de l’écosystème fluviale dans son 
ensemble. Ainsi la considération des échanges latéraux entre le cours d’eau et la plaine 
alluviale (Décamps et al., 1988 ; Naiman et al., 1988 ; Chauvet et Décamps, 1989), et des 
échanges verticaux entre l’eau de surface et les écosystèmes superficiels et souterrains 
(Hynes, 1983) s’est révélé incontournable. Le concept d’hydrosystème fluvial (Amoros et al., 
1987 : Amoros et Petts, 1993) prend en compte les flux d’énergie, de matière et d’organismes 
dans les 3 dimensions évoquées précédemment : longitudinale, transversale, et verticale. 
 
Figure. 1.4.  Représentation schématique d’une plaine alluviale 
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Les variations du niveau piézométrique et des concentrations en solutés dans la nappe 
vont dépendre des flux longitudinaux, transversaux, et verticaux, d’eau et de soluté. Lorsque 
la nappe est fortement connectée au cours d’eau et que celui-ci est important, alors le niveau 
de nappe va être principalement contrôlé par le niveau d’eau dans le cours d’eau.  Si le niveau 
de la rivière s'élève rapidement, une partie de l'eau s'infiltrera pour recharger la nappe, tandis 
qu'au contraire en cas d'étiage, le débit du cours d'eau sera augmenté par l'écoulement de la 
nappe qu'il draine (Osman et Bruen, 2002 ; Weng et al., 2003 ; Sanchez-Perez et al., 2003a). 
Dans cette situation la recharge verticale de l’aquifère par l’eau de drainage est alors 
généralement négligée. Pourtant, de nombreux travaux ont montré que les concentrations en 
nitrate dans les eaux de drainage sous les parcelles agricoles pouvaient atteindre des valeurs 
très élevées très supérieures à 50 mg NO3.L-1 (Schnebelen et al., 2004 ; Beaudoin, 2005 ; 
Lawlor et al., 2008). 
A l’inverse, s’il s’agit d’un petit cours d’eau et que la nappe alluviale est peu 
connectée avec celui-ci, la recharge de la nappe et les variations du niveau piézométrique 
seront principalement dépendantes du drainage vertical (Arrate, 1997). 
Une classification proposée par White (1993) définit trois modèles théoriques 
d’interactions préférentielles basés sur la direction des échanges entre cours d’eau et aquifère. 
• Pour les petits cours d’eau en tête de bassin, les échanges hydrauliques seraient 
principalement verticaux depuis l’eau souterraine jusqu’au cours d’eau. 
• Plus en aval, la multiplication des secteurs alternant radiers et mouilles dans les cours 
d’eau de taille intermédiaire favoriserait des échanges plus importants en trois 
dimensions. 
• Enfin, dans le cas des grands cours d’eau à pente plus faible et à forte sinuosité, 
l’écoulement souterrain dépendrait principalement de l’hydraulique du cours d’eau et 
la zone d’influence du cours d’eau sur l’aquifère pourrait s’étendre latéralement sur 
des distances pouvant aller jusqu’à plusieurs centaines de mètres. 
Cette classification a par la suite été confirmée par plusieurs autres études (Bencala, 
1993 ; Thoms, 2003). 
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 De plus, la zone d’interface entre l’eau de surface et les eaux souterraines a été 
identifiée comme une zone clef pour la rétention des contaminants diffus (Lowrance et al. 
1984 ; Peterjohn et Correll 1984 ; Dahm et al. 1998). Sa capacité à purifier les eaux 
souterraines de certains de leurs polluants comme les nitrates (Maitre et al. 2002) peut résulter 
de trois processus principaux : l’absorption racinaire (Jordan et al. 1993 ; O'Neill et Gordon 
1994), la dilution (Böhlke et Denver 1995 ; Hill et al. 2000) et la dénitrification (Groffman et 
al. 1992 ; Pinay et al. 1993). La dénitrification serait le processus le plus important. Ces 
processus de dénitrification se déroulent à la fois dans les horizons de sol superficiels 
lorsqu’ils sont saturés en eau, mais également dans la nappe alluviale. Dans la nappe, 
l’intensité de la dénitrification est principalement contrôlée par les apports de carbones 
organiques dissous par l’eau de rivière (Iribar, 2007).  
 
1.4. Modélisation 
 Le terme modélisation fait référence à de nombreux concepts. Il fait principalement 
référence au mot modèle qui correspond implicitement au modèle mathématique. Un modèle 
mathématique est une représentation mathématique d’un phénomène (physique, biologique, 
social, etc.) réalisée dans le dessein d’étudier celui-ci plus aisément. Le terme phénomène 
peut être remplacé par celui de système pour le cas des modèles qui visent à représenter le 
fonctionnement d’un système, tel qu’un système cultural, sans pour autant reproduire 
l’ensemble des phénomènes qui font évoluer le système. 
 A travers la comparaison des valeurs calculées par le modèle et de celles mesurées sur 
le terrain, la modélisation est un outil permettant d’étudier et de comprendre un ou des 
phénomène(s), et ses variables explicatives. Il existe 3 grands types de modèles : les modèles 
« statistiques », les modèles « conceptuels », et les modèles « mécanistes ». Les modèles 
statistiques sont en général utilisés dans le cadre d’une démarche déductive. Ils sont une 
description mathématique approximative du mécanisme qui a généré les observations. Il 
s’exprime généralement à l’aide d’une famille de distributions (ensemble de distributions) et 
d’hypothèses sur les variables aléatoires. Les modèles conceptuels se divisent en 2 
catégories : les modèles conceptuels fonctionnels (ou empiriques) et les modèles conceptuels 
à base physique. Les modèles conceptuels empiriques traduisent schématiquement des 
fonctionnements, et les calculs s’opèrent suivant le schéma défini. Ces modèles nécessitent 
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généralement un calibrage pour chaque application. Les modèles conceptuels à bases 
physiques s’inspirent des lois physiques pour décrire les phénomènes. Pour leur part, les 
modèles mécanistes s’appuient sur une description exhaustive des processus élémentaires qui 
composent un système. Ces modèles à bases physiques (conceptuels et mécanistes) 
comportent généralement un grand nombre de paramètres à renseigner. 
 1.4.1. Modèles de culture 
Les premiers travaux de modélisation des cultures sont apparus avec la mise en 
relation des processus instantanés, tels que la photosynthèse et la respiration, avec l’évolution 
de la biomasse accumulée (de Wit et al., 1970). Par la suite, l’appropriation de concepts 
existants (Monteith, 1972) et l’émergence de nouveaux concepts (Spaeth et Sinclair, 1985 ; 
Sinclair, 1986) vont constituer un référentiel pour l’ensemble des modèles de culture. Au 
Pays-Bas, les travaux de De Wit (1978) et Van Ittersum et al. (2002) ont produit des modèles, 
dérivés de SUCROS, s’attachant à décrire précisément l’écophysiologie des cultures à des fins 
souvent didactiques. Aux Etats-Unis les modèles GOSSYM / GLICYM (Whisler et al., 1986, 
McKinion et al., 1988 ), CERES (Ritchie et Otter, 1984) dont dérive le modèle australien 
APSIM (McCown et al., 1996) et la famille de modèles CROPGRO (Boote et al., 1998, Jones 
et al., 2002), se sont approchés d’objectifs agronomiques et ont commencé à prendre en 
compte les pratiques agricoles. Dans le même temps, EPIC (Williams et al., 1984), le premier 
modèle générique, est développé pour répondre à des préoccupations agro-environnementales 
; il a donné naissance à CROPSYST (Stockle et al., 1994 ). Au début des années 1990, des 
modèles à vocation uniquement environnementale apparaissent comme par exemple DAISY 
(Hansen et al., 1990) et PASTIS (Lafolie, 1991). La tendance actuelle est à la mise au point de 
modèles génériques et agro-environnementaux, qui prennent en compte l’effet des pratiques : 
c’est le cas de STICS (Brisson et al., 1998, 2002, 2003), modèle développé à l’INRA depuis 
1996.  
Le système modélisé est l’ensemble du système sol-plante (Figure 1.5). La limite 
supérieure correspond généralement à l’atmosphère et la limite inférieure au sous-sol. Selon 
les modèles la plante peut-être considérée globalement ou séparé en organes. C’est cette 
distinction qui différencie les modèles de cultures dit architecturaux qui sont potentiellement 
capable de simuler un peuplement hétérogène, des modèles de cultures « classiques ». Le 
fonctionnement du sol peut être abordé soit de façon agronomique, soit de façon pédologique. 
Dans le cas d’une approche agronomique la profondeur de sol correspondra à la profondeur 
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maximale d’enracinement, et les horizons de sol définis dans le modèle ne seront pas 
nécessairement des horizons pédologiques. Si le modèle privilégie l’approche pédologique, 
les horizons de sol tiendront compte de la décomposition pédo-génétique du sol. L’unité 
spatiale modélisée est généralement définie comme la plus petite entité homogène d’un point 
de la plante, du sol, et de l’itinéraire technique appliqué. Il s’agit généralement de la parcelle 
homogène d’un agriculteur. 
 
Figure. 1.5. Schéma général de fonctionnement des modèles de cultures (D’après Brisson) 
 
Le fonctionnement carboné des plantes est le processus central qui est modélisé. C’est 
sur ce processus que repose la simulation de la croissance des plantes. C’est le pas de temps 
journalier qui semble le mieux approprié pour la modélisation de ce processus, et celui choisi 
par tous les modèles de culture. C’est ce module de développement des plantes qui va piloter, 
tout au long du cycle de croissance, l’ouverture et la fermeture des puits d’eau et de 
nutriments ainsi que leurs forces.  
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Les modèles de cultures tels que définis précédemment sont utilisés depuis plus de 25 
ans et ont été évalués et validés dans de nombreux contextes pédoclimatiques. Ils ont été 
utilisés pour de multiples raisons : diagnostics agronomiques ou environnementaux, études 
d’impact,… La généricité d’un modèle constitue souvent le critère clef dans la sélection du 
modèle utilisé, car elle permet de faciliter les liaisons entre préoccupations agricoles et 
environnementales puisque toutes les cultures sont appréhendées de façon analogue. 
Toutefois, le cadre défini par les modèles de culture peut parfois s’avérer rigide et 
contraignant (plante moyenne, stress de la plante, …) pour certaines utilisations. C’est 
pourquoi d’autres types de modèle ont été développés comme les modèles architecturaux 
(Fournier et Andrieu, 1999), les modèles stochastiques (Lescouet et al., 1998) ou les modèles 
spatiaux de systèmes de cultures (Colbach et al., 2001). Par ailleurs un modèle constitue 
toujours une simplification de la réalité et comporte toujours de nombreuses hypothèses. Pour 
les modèles de culture, la biologie occupe une place importante, et les modèles ne peuvent pas 
rendre compte de l’ensemble des processus qui entrent en jeux. Un modèle de culture doit être 
envisagé comme un support d’interprétation d’une réalité très complexe. 
 1.4.2. Modèles hydrologiques et hydro-biogéochimiques 
 Certains modèles modélisent principalement la circulation des eaux de surface. Ce 
type de modèle que l’on peut nommer, modèle hydrologique, peut prendre en compte 
indirectement les échanges avec l’aquifère via des fonctions sources/puits. Il s’agit par 
exemple des modèles WASP5 (Ambrose et al., 1993), QUAL2E (Brown et Barnwell, 1987), 
ou BIOFIHM (Sauvage et al., 2003). 
 D’autres modèles sont davantage orientés vers les eaux souterraines. Ces modèles, dits 
hydrogéologiques, permettent de représenter et de mieux comprendre les écoulements d’eaux 
dans l’aquifère d’accompagnement du cours d’eau (aquifère alluvial). Dans un premier temps 
ces modèles furent majoritairement développés en deux dimensions, et négligèrent donc les 
composantes verticales (par exemple Harvey et Bencala, 1993 ; Wondzell et Swanson, 1996 ; 
Wroblicky et al., 1998). Par la suite des modèles en trois dimensions ont été développés  afin 
d’identifier les facteurs contrôlant les échanges entre cours d’eau et aquifère le long de 
tronçons de cours d’eau (Storey et al., 2003 ; Cardenas et al., 2004) ainsi que dans des zones 
où l’aquifère passe de conditions non confinées à confinées (Urbano et al., 2006), d’étudier 
l’impact de la morphologie du cours d’eau sur ces échanges (Kasahara et Wondzell, 2003), ou 
 36
Chapitre 1. Etat de l’art 
encore de quantifier le rôle tampon de zones humides riveraines (Weng et al., 2003). Il existe 
également des modèles capables de simuler le transport réactif d’une espèce chimique, 
comme FEMWATER (Lin et al., 1996) et HST3D (Kipp, 1997), ou de plusieurs espèces 
chimiques comme HydroBioGeoChem (Yeh et al., 1998), GIMRT (Steefel, 2001), RT3D 
(Clément, 1997) ou PHT3D (Prommer et al., 2003). Enfin, le plus utilisé des modèles de 
circulation de l’eau et des solutés dans les aquifères souterrains est certainement MODFLOW 
(MCDonald et Harbaugh, 1988).  
 Il existe également des modèles couplés cours d’eau / aquifère. Les modèles qui 
prennent en compte seulement un des deux compartiments présentent des limites importantes 
notamment dans le cas des grands cours d’eau à forte sinuosité où les échanges entre cours 
d’eau et aquifère sont très importants. Les modèles couplés peuvent par exemple permettent 
de suivre la dynamique d’un soluté dans le cours d’eau et l’aquifère lors d’une crue. Parmi ces 
modèles certains présentent un couplage indirect et d’autre un couplage direct. Les modèles à 
couplage indirect (MODBRNCH, Swain et Wexler, 1996 ; FSTREAM, Hussein et Schwartz, 
2003) sont composés de deux matrices, l’une pour le cours d’eau et l’autre pour l’aquifère. Ils 
peuvent être résolus soit par une méthode itérative, ce qui implique la résolution des 
écoulements de surface et souterrains sur des pas de temps communs, soit par des méthodes 
non-itératives, et dans ce cas il est alors possible de choisir des pas de temps différents pour la 
résolution des deux matrices (Vionnet et Rodriguez, 1998 ; Fairbanks et al., 2001). Les 
modèles à couplage direct, ou « fully coupled solution » consistent à former et résoudre 
qu’une seule matrice. Cette approche permet d’améliorer le temps de simulation en évitant les 
étapes d’optimisation itératives (Panday et Huyakorn, 2004), et elle est très robuste 
numériquement (Fairbanks et al., 2001). InHM (Vanderkwaak, 1999), ou 2SWEM (Peyrard, 
2008) sont deux exemples de modèles à couplage direct. 
 1.4.3. Modèles couplés 
Il existe certains modèles qui couplent l’approche agronomique (modèle de culture) 
avec l’approche hydrogéologique et permettent ainsi la modélisation des flux d’azote. 
Certains de ces modèles ont une approche globale et considèrent le bassin versant dans son 
ensemble. Les paramètres moyens du bassin versant permettent alors de mettre en relation les 
variables d’entrée et les variables de sortie selon une approche statistique ou conceptuelle 
empirique. Ce type de modèle est relativement facile à mettre en ouvre, car il nécessite peu de 
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données d’entrée. Par contre, ils ne permettent pas de modéliser et de rendre de compte des 
variabilités spatiales du bassin versant.  
Il existe également des modèles à base physique et spatialisés. Ces modèles physiques 
spatialisés permettent de modéliser l’ensemble du système bassin versant et de calculer les 
variables de sorties en tous points et à tout instant. Il s’agit par exemple du modèle 
SHETRAN basé sur le modèle hydrologique SHE (Abbott et al., 1986), ou plus récemment du 
modèle POWER (Haverkamp, 2002). Ces modèles nécessitent un grand nombre de données 
d’entrée qui ne sont pas toujours disponibles. De plus ces modèles utilisent des équations 
établies pour des milieux homogènes. Beven (1993) a indiqué que rien ne pouvait garantir 
leur bon fonctionnement dans des milieux hétérogènes comme une plaine alluviale.  
Enfin, il existe des modèles conceptuels spatialisés. Ils sont généralement basés sur 
une discrétisation de l’espace en unités homogènes en termes de caractéristiques physiques. 
Ils sont le plus souvent construits conceptuellement sur un couplage modèle agronomique – 
modèle hydrologique. Il s’agit par exemple du modèle SWAT (Arnold et al., 1993, 1998 ; 
Arnold et Fohrer, 2005), TNT2 (Beaujouan et al., 2002), ou STICS-MODCOU (Ledoux et al., 
2007). Le modèle SWAT (Soil and Water Assesment Tool) reprend dans sa partie 
modélisation agronomique le modèle GLEAMS dont le fonctionnement ne s’effectue plus à 
l’échelle de la parcelle agricole, mais à l’échelle de l’Hydrologic Response Unit (HRU). Une 
HRU correspond à une unité homogène en terme de type de sol, de pente, et d’occupation du 
sol. La partie hydrologique s’appuie en partie sur un arbre de drainage à l’échelle du bassin 
versant, issu d’un MNT (Modèle Numérique de Terrain). Celle-ci agrège les flux issus des 
HRU. Le modèle TNT2 (Topography-based Nitrogen Transfert and Transformations) est basé 
sur le modèle STICS (Brisson et al., 1998) pour sa partie agronomique et sur TNT pour sa 
partie hydrologique. Le modèle TNT reprend en grande partie les hypothèses du modèle 
hydrologique TOPMODEL (Beven et Kirkby, 1979 ; Beven, 1997). Enfin un autre couplage 
utilisant le modèle STICS a été réalisé récemment : il s’agit du couplage du modèle 
agronomique STICS avec le modèle hydrologique MODCOU (Ledoux, 1980 ; Ledoux et al., 
1984, 1989) et le modèle de transport de solutés dans la zone non-saturée, la zone saturée et le 
cours d’eau NEWSAM (Ledoux, 1980). 
Tous ces modèles fonctionnent à l’échelle d’un bassin versant et ne permettent pas 
forcément de modéliser de façon satisfaisante le fonctionnement d’une plaine alluviale. Ils ne 
permettent notamment pas de modéliser les échanges nappes-rivières qui peuvent être 
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alternativement dans un sens ou un autre en fonction de la géomorphologie ou du débit du 
cours d’eau. En effet, à l’échelle d’un méandre, c’est le cours d’eau qui va alimenter la nappe 
à l’entrée du méandre alors qu’à sa sortie, c’est plutôt la nappe qui va alimenter le cours 
d’eau. A une échelle un peu plus grande d’un tronçon de cours d’eau, ces échanges vont 
également dépendre du débit du cours d’eau : en période d’étiage c’est le cours d’eau qui va 
drainer la nappe, alors qu’en période de crue, c’est la nappe qui va drainer le cours d’eau. 
C’est pourquoi dans le cadre d’une plaine alluviale, il nous a semblé intéressant de réaliser un 
couplage entre un modèle nappe-rivière tel que 2SWEM et un modèle agronomique comme 
STICS afin de pouvoir modéliser l’évolution des concentrations en nitrate de la nappe en 
prenant en compte à la fois les flux d’eau et d’azote en provenance du cours et ceux issus des 
parcelles agricoles de la plaine alluviale. 
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Ce deuxième chapitre présente la méthodologie mise en œuvre pour les parties 
expérimentales de terrains et de modélisation de ce travail de thèse. Il inclut tout d’abord une 
description des deux sites d’études, la plaine alluviale de la rivière Alegria (Espagne) et la 
plaine alluviale de la Garonne (France), ainsi que la description des protocoles 
expérimentaux utilisés sur ces deux sites. Enfin, ce chapitre se termine par une description 

















Chapitre 2. Matériels et méthodes 
 
2.1. Sites d’études 
Deux sites d’études ont été utilisés pour ce travail. Dans les deux cas il s’agit de zones 
agricoles dans une plaine alluviale. Mais les nappes souterraines de ces deux sites 
fonctionnent de façon différente. La rivière Alegria (Espagne) est un cours d’eau avec un 
ordre de Stahler de 3 dont le débit moyen est de 0,5 m3.s-1 à l’exutoire. Alors que la Garonne 
est un cours d’eau avec un ordre de Stahler de 7 avec un débit moyen annuel beaucoup plus 
important : environ 625 m3.s-1 à l’exutoire. Dans le cas de la plaine alluviale de l’Alegria les 
échanges entre nappe et cours d’eau vont ainsi être faibles, et la recharge de la nappe se fera 
donc principalement par le drainage. A l’inverse dans la plaine alluviale de la Garonne les 
échanges entre cours d’eau et aquifère sont beaucoup plus importants, et la recharge de la 
nappe est alors dépendant à la fois du drainage mais aussi du niveau d’eau de la Garonne. 
 
2.1.1. Plaine alluviale de la rivière Alegria 
Le premier site d’étude est localisé dans la plaine alluviale de la rivière Alegria situé à 
proximité de la ville de Vitoria-Gasteiz en Espagne (Fig. 2.1) L’aquifère alluvial est formé de 
dépôts fluviaux et alluviaux. Il couvre une superficie de 90 km² avec une épaisseur moyenne 
de 5 mètres. Sur ce site la zone d’influence du cours d’eau sur la nappe est extrêmement 
réduite et la recharge de la nappe alluviale s’effectue principalement grâce au drainage 
vertical (Arrate et al., 1997). Ce qui correspond au premier type de modèle théorique 
d’interaction proposé par White (1993). Une petite partie de la recharge s’effectue également 
par ruissellements et infiltrations sur les versants de la plaine, ainsi que par le cours d’eau lors 
d’épisodes de crue importants. La majeure partie de la zone d’étude est constituée de terres 
agricoles. Les précipitations annuelles moyennes sont d’environ 700mm. 
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Figure 2.1. Localisation des sites d’études de la plaine de la rivière Alegria 
Dans cette plaine alluviale deux expérimentations de pratiques agricoles ont été 
réalisées. Une culture de pommes de terre en 1993 sur le site d’Arkaute (42°51N ; 2°30E) et 
une culture de betteraves à sucre en 2002 sur le site de Matauko (42°51N ; 2°34E). Ces deux 
sites se trouvent dans la partie Est de l’aquifère alluviale qui représente une superficie de 40 
km². Ils sont situés dans une partie de l’aquifère classée vulnérable vis-à-vis de la pollution 
par les nitrates. Dans cette partie de l’aquifère les types de cultures dominantes ont évolué : 
jusqu’au milieu des années 90 ce sont les cultures de pommes de terre qui sont majoritaires, et 
depuis ce sont les cultures de betteraves à sucre qui deviennent de plus en plus répandues. Les 
deux expérimentations suivies témoignent donc de ce changement. 
 
2.1.2. Plaine alluviale de la Garonne 
Le second site d’étude est localisé dans la nappe alluviale de la Garonne. Il s’agit dans 
ce cas d’une plaine alluviale avec un grand cours d’eau, une faible pente, et une forte 
sinuosité. La zone d’influence du cours d’eau sur l’aquifère s’étend latéralement de façon très 
 42
Chapitre 2. Matériels et méthodes 
importante. Le site Monbéqui (43°53’30’’N ; 1°13’00’’E) est situé dans un méandre de la 
Garonne (Fig. 2/2). Ce site est équipé de nombreux piézomètres. Les travaux menés sur ce 
site ont montré que le niveau piézométrique de la nappe est très fortement contrôlé par le 
niveau d’eau du cours d’eau (et donc par son débit) jusqu’à une centaine de mètres des rives 
(Weng et al., 2003; Peyrard, 2008). Au-delà les variations du niveau piézométrique sont 
beaucoup plus faibles et peu dépendantes du cours d’eau. Le site d’étude représente une 
superficie d’environ 12km² et englobe l’ensemble d’un méandre. Il se compose 
essentiellement de terres agricoles (75%), mais également de peupleraies (15%), de ripisylve 
(5%) et de zones d’habitations (5%).  Les cultures dominantes sont le maïs irrigué et le blé. 
Par ailleurs il est à noter que chaque année plusieurs parcelles du site sont utilisées comme 
parcelles expérimentales pour des essais de semences. Les précipitations annuelles moyennes 
sur le site sont de 660 mm. Le sol est composé d’alluvions et sa texture suit un gradient allant 
d’une texture sablo-limoneuse à proximité de la Garonne vers une texture limono-argileuse en 
s’éloignant des rives du cours d’eau. 
 
Figure 2.2. Localisation du site de Monbéqui 
Sur ce site 7 parcelles agricoles (1, 2, 3, 5, 6, 8, 9, et10) , 2 peupleraies (12 et 15, et 
une zone de la ripisylve (13a et 13b) ont été suivies de Février 2005 à Novembre 2007 (Fig 
2.2.). De Février 2005 à Juillet 05 les campagnes de prélèvement ont été réalisées par C. 
Bécouze (Stagiaire Master 2) et D. Chesneau (Technicien INRA). De Décembre 2005 à 
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Novembre 2007, j’ai réalisé ces campagnes avec D. Chesneau. En plus des parcelles suivies, 
l’ensemble des parcelles du site a été échantillonnées à la récolte en 2007 (Juillet pour les 
cultures d’hiver et Octobre/Novembre pour les cultures de printemps).  
2.2. Méthodes d’études 
2.2.1. Données expérimentales de terrain 
Pour les deux sites d’études, la première étape du travail a consisté en une évaluation 
de la qualité prédictive du modèle STICS. Pour cela, plusieurs variables de sortie du modèle 
ont été comparées à des mesures effectuées sur le terrain. Les variables de sorties évaluées 
sont les quantités d’azote du sol, et si possible l’humidité du sol et/ou les rendements des 
cultures. Les quantités d’azote du sol ont été mesurées grâce à deux méthodes différentes : des 
bougies poreuses sur le site de Vitoria-Gasteiz et des prélèvements de sol sur le site de 
Monbéqui. Les prélèvements de sol ont également permis de mesurer les humidités 
pondérales du sol. 
2.2.1.1. Plaine alluviale de l’Alegria  
Les résultats de deux expérimentations de terrain ont été utilisés pour ce travail.  Il 
s’agit tout d’abord d’une culture de pommes de terre plantée le 9 Juin 1993 et récoltée le 28 
Septembre 1993. Cette expérimentation a consisté à évaluer l’impact de différentes doses 
d’irrigation (35, 128, 206, et 287 mm) sur le rendement de la culture. La parcelle a donc été 
subdivisée en plusieurs lots pour chaque dose d’irrigation. Le lot recevant une dose de 35 mm 
d’irrigation a été équipé de bougies poreuses installées à différentes profondeurs (15, 35, 55, 
75, et 95 cm). Les concentrations en nitrates de la solution du sol ont ainsi pu être mesurées 
pour ce traitement. Les bougies étaient prélevées toutes les une à deux semaines du 21 janvier 
1993 au 30 mai 1994. Deux doses de fertilisant azoté ont été apportées, le 31 Mai (144 
kgN.Ha-1), et le 29 septembre (83 kgN.Ha-1) avant le semis de la culture suivante (avoine). 
Enfin il est à noter que l’eau utilisée pour l’irrigation était directement prélevée dans 
l’aquifère, et présentait donc des concentrations en nitrates élevées (150 mgNO3.L-1). Ce 
travail de terrain a été réalisé par J-M Sanchez-Pérez. 
La seconde expérimentation utilisée est une culture de betteraves à sucre plantée le 22 
Mars 2002 et récoltée tardivement le 23 décembre 2002 suite à un automne pluvieux. Au 
cours de cette expérimentation différentes doses de fertilisation azotée ont été utilisées (0, 94, 
et 204 kgN.Ha-1). Ces fertilisations ont été appliquées en deux fois le 15 Mars et le 31 Mai. 
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A chaque campagne entre 6 et 8 échantillons de sol pour chaque parcelle ont été 
récoltés. La profondeur d’échantillonnage est de 1m20, ce qui correspond globalement à la 
profondeur maximale d’enracinement. Chaque carotte a été divisée en 4 horizons : 0-30, 30-
60, 60-90, 90-120 cm. Ces 4 horizons ne sont pas représentatifs d’horizons pédologiques. Les 
30 premiers cm correspondent à peu près à l’horizon de labour. Mais le reste des horizons a 
été divisé de façon arbitraire afin de pouvoir être facilement comparable avec les sorties du 
modèle. Le carottage a été réalisé à l’aide d’un Géonor MCL 3 muni d’une gouge d’un 
diamètre de 2 cm (Fig. 2.3). 
Pour les 11 parcelles suivies depuis février 2005 entre 9 et 13 campagnes de 
prélèvements ont été effectuées (Tableau 1.1). 
Il est également à noter que les concentrations en nitrate de la nappe sont mesurées 
tous les mois depuis le début des années 90 grâce à un réseau de piézomètre réparti sur 
l’ensemble de l’aquifère. 
Cinq doses de 40 mm d’irrigation ont été apportées pendant l’été. L’évolution des 
concentrations en nitrate de la solution du sol a été suivie pour les 3 traitements de 
fertilisation grâce à des systèmes tensionic (SDEC France) installés à 50 et 100 cm de 
profondeur. Les prélèvements étaient effectués toutes les deux semaines. Enfin, contrairement 
à l’expérimentation précédente, l’eau d’irrigation provient d’eau de surface contenant moins 
de 50 mgNO3.L-1. Ce travail de terrain a été réalisé par C. Garcia et M. Martinez. 
2.2.1.2. Plaine alluviale de la Garonne 
Figure 2.3. Dispositif de prélèvement des échantillons de sol
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2005 2006 2007 
Parcelles 
1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 1 2 3 4 5 6 7 8 9 10 11 12 
Sol nu Soja Sol nu Pois Sol nu Maïs  
1 
 x x x        x x x x x   x   x      x      x   
Blé Sol nu Maïs Blé Sol nu 
2 
 x x x x       x x x x x x     x      x   x      
Sol nu Tournesol Sol nu Sorgho Blé Sol nu 
3 
 x x x        x x x x x x     x      x      x   
Jachère 
5 
 x x x   x     x x x  x      x      x   x      
Pois Sol nu Blé Sol nu Colza Sol nu 
6 
 x     x     x x x x x   x   x         x      
Blé Sol nu Soja Sol nu Soja  
8 
 x     x     x x x x x x     x      x   x   x   
Sol nu Maïs Sol nu Maïs Blé Sol nu 
9 
           x x x x x x     x      x   x      
Sol nu Tournesol Blé Sol nu Maïs  
10 
 x x x x       x x x x x   x   x      x      x   
Peupleraie 
12 
  x  x       x x x x x   x   x      x   x   x   
Peupleraie 
15 
           x x x x x   x   x      x   x   x   
Ripisylve 
13a,b 
  x  x        x x x x   x   x      x   x   x   
Tableau 1.1. Rotation des cultures sur les parcelles suivies et dates d’échantillonnages
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Pour chaque horizon de chaque parcelle, les 8 échantillons récoltés ont été 
homogénéisés dans une bassine. Ensuite, environ 150g de sol ont été placés à l’étuve pendant 
48h à 105 °C afin de mesurer l’humidité pondérale, et 100g d’échantillon a été mélangé avec 
200 ml d’une solution de KCl à 1 mol/L. Les sacs ont  été soudés hermétiquement puis agités 
durant 30 min. Après décantation, le surnageant a été filtré à travers un filtre et le filtrat a été 
récupéré dans un tube à hémolyse de 10 ml. Les tubes ont été stockés dans le congélateur à -
18°C jusqu’à la date de dosage de l’azote minéral. 
Le principe est de doser le nitrate et l’ammonium de la solution d’extraction par 
colorimétrie à flux (autoanalyseur, Skalar Analytical). Les échantillons sont mis en contact 
avec des réactifs différents suivant le nitrate et l’ammonium. La différence de coloration est 
ensuite détectée par spectrophotométrie. Ces résultats sont ensuite convertis en concentration 
grâce à la loi de BERR-LAMBERT. Le dosage est complètement automatisé et un logiciel 
permet de calculer en temps réel les concentrations en nitrates et en ammonium des 
échantillons. 
Cinq prélèvements de sol ont également été réalisés dans les 2 peupleraies (Parcelles 
12 et 15), mais à des profondeurs plus importantes (jusqu’à 3m50 de profondeur) et avec une 
gouge de diamètre supérieur (12 cm). A partir de ces prélèvements nous avons mesuré 
l’humidité et le stock d’azote minéral avec les mêmes méthodes que précédemment, et nous 
avons également estimé la densité racinaire dans ces profils de sol. 
 
2-2-2 Modélisation 
Comme le fonctionnement hydrogéologique des deux sites expérimentaux est 
différent, l’approche de modélisation a également été différente. Dans le cas de la plaine 
alluviale de l’Alegria les variations de concentration en nitrate de la nappe sont 
principalement dues aux variations de concentration dans l’eau de drainage. Dans ce cas, il est 
alors possible de négliger les flux latéraux et l’utilisation d’un modèle hydrogéologique n’est 
alors plus nécessaire. La solution retenue a été de modifier le modèle STICS afin qu’il puisse 
prendre en compte les variations de niveau de nappe et les concentrations en nitrate de la 
nappe. Le niveau de nappe ainsi que les concentrations en nitrate ont été mesurés 
régulièrement pendant la période étudiée et ont pu ainsi être utilisés comme variables d’entrée 
dans la version modifiée de STICS. Dans la plaine alluviale de la Garonne le niveau de nappe 
et les concentrations en nitrate sont fortement dépendants du niveau d’eau et du débit de la 
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Garonne à proximité des rives, mais cette dépendance diminue rapidement quand on s’éloigne 
de la rivière. Dans cette situation, il est alors indispensable de prendre en compte les flux 
latéraux, et l’utilisation d’un modèle hydrogéologique est alors nécessaire. Le modèle 
hydrogéologique utilisé, 2SWEM, est un modèle 2D-plan de circulation de l’eau et de solutés 
dans la Garonne et la nappe alluviale d’accompagnement.  
 
2.3. Modèle agronomique choisi : STICS 
STICS (Simulateur multidisciplinaire pour les Cultures Standards) est un modèle sol-
plante-atmosphère qui a été développé principalement à l’Institut National de la Recherche 
Agronomique (INRA) depuis 1996. Il a été conçu pour satisfaire 3 critères : i) généricité 
(capacité à décrire le fonctionnement de plusieurs plantes avec le même formalisme), ii) 
robustesse (prise en compte complète des itinéraires techniques), ii) et variables et paramètres 
d’entrée accessibles à l’échelle d’un agro-système (Brisson et al., 1998). C’est un modèle 
dynamique de simulation de fonctionnement des cultures au pas de temps journalier (Brisson 
et al, 1998, 2002, 2003) (Fig. 2.4). La limite supérieure du système est l’atmosphère qui est 
caractérisée par les paramètres climatiques standards : rayonnement global, températures 
minimales et maximales, précipitation, et evapotranspiration potentielle. La limite inférieure 
correspond à l’interface sol / sous-sol. La plante est caractérisée par sa biomasse aérienne 
(carbone et azote), son indice foliaire, ainsi que le nombre et la biomasse (carbone et azote) 
des organes récoltés. Les parties aériennes de la plante (feuille, tige, branche) ne sont pas 
individualisées en termes de biomasse. Le sol et les plantes interagissent via les racines qui 
sont définies par la distribution de la densité racinaire dans le profil de sol. Le fonctionnement 
est basé sur différents modules basés sur des processus identifiés par fonction « type ». 
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Figure 2.4. Compartiments et processus modélisés par le modèle STICS (D’après Brisson) 
Le bilan hydrique est utilisé pour calculer la quantité d’eau du sol et de la plante, ainsi 
que l’indice de stress hydrique. Cet indice réduit la croissance des feuilles et la photosynthèse 
lorsqu’il augmente. Il se base sur la comparaison entre les besoins en eau du système sol-
feuille et la quantité d’eau disponible dans le système racine-sol. L'évaporation du sol est 
calculée en deux temps (évaporation potentielle puis évaporation réelle) puis sa répartition au 
sein du profil de sol est effectuée. Le calcul de l’évaporation potentielle est basé sur une loi de 
Beer et décrit par Brisson et al (1992). Ce calcul est effectué en considérant que ni la plante ni 
le sol ne sont limitants. L’évaporation réelle tient compte de la disponibilité en eau dans le 
sol. L’absorption racinaire et la transpiration foliaire sont considérées comme identiques. 
L’absorption racinaire totale est calculée et ensuite distribuée dans le profil de sol en fonction 
de la distribution des densités racinaires. 
Le bilan azoté prend en compte la minéralisation, la dénitrification, l’absorption 
racinaire, et la fixation symbiotique de l’azote gazeux par les légumineuses. La minéralisation 
nette du sol est la somme de la minéralisation de l’humus et de la minéralisation des résidus 
organiques. La minéralisation nette de l’humus a toujours lieu et est toujours positive, alors 
que la minéralisation des résidus varie en fonction de leur ratio C/N des résidus et peut être 
soit positive (minéralisation nette) soit négative (immobilisation nette) notamment pour des 
valeurs de C/N supérieures à 20 (Nicolardot et al., 2001). Les pertes gazeuses d’azote (N2 et 
N2O) par dénitrification sont estimées par le modele NEMIS (Hénault et Germon, 2000). 
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L’absorption journalière d’azote par les plantes est calculée en comparant chaque jour l’offre 
du sol et la demande de la plante. La vitesse d’absorption d’azote est égale au plus petit de ces 
deux termes. Pendant la phase végétative la demande en azote de la culture est estimée en 
utilisant le concept de courbe de dilution « maximale », c'est-à-dire la courbe enveloppe 
supérieure des courbes de dilution d’azote (Lemaire et Gastal, 1997). La quantité d’azote 
minéral du sol est calculée pour chaque couche élémentaire de 1cm de sol sur toute la 
profondeur de sol. 
La description du sol inclut 4 compartiments : la microporosité (ou porosité texturale), 
la macroporosité (ou porosité structurale), les fissures (pour les sols argileux), et les cailloux. 
Le sol peut être divisé en 5 horizons au maximum, mais les calculs dans la microporosité se 
font pour chaque couche de 1 cm. Cette épaisseur de 1 cm est la résolution requise pour 
dériver la concentration en nitrate de façon satisfaisante par rapport à la réalité, tel que montré 
par Mary et al. (1999). Le transport d’eau dans la microporosité du sol est calculée pour 
chaque couche de 1 cm en utilisant une analogie de type réservoir (approche de type Bucket). 
Les apports d’eau remplissent les couches en cascade sachant que la limite supérieure de 
chaque réservoir élémentaire correspond à la capacité au champ de la couche. Les 
caractéristiques permanentes des couches élémentaires et les quantités initiales d’eau sont 
déduites de celles des 5 horizons descripteurs du sol : humidité minimale au point de 
flétrissement, humidité à la capacité au champ, densité apparente. Le fonctionnement de la 
macroporosité, des fissures, et/ou des pierres peut être activé en fonction des types de sols. La 
concentration en nitrate de la solution du sol est également calculée pour chaque couche 
élémentaire. L’eau circulant d’une couche élémentaire (n) à une autre couche (n+1) transporte 
une certaine quantité d’azote nitrique. Cette quantité de nitrate est sensée se mélanger 
parfaitement avec le nitrate de la couche (n+1). 
Les données requises pour utiliser le modèle sont tout d’abord les caractéristiques du 
sol : les quantités d’azote organique, d’argile (après décarbonatation), et de carbone pour 
l’horizon de labour (ou la couche habituelle de travail du sol). Pour tous les horizons de sol il 
est nécessaire de renseigner l’épaisseur, la densité apparente, l’humidité à la capacité au 
champ et au point de flétrissement. Il faut également les données climatiques : températures 
minimales et maximales, le rayonnement global, les précipitations, et l’évapotranspiration 
potentielle. Concernant les pratiques agricoles, les informations requises concernent le semis 
(dates, profondeur, densité), la fertilisation organique et minérale (date d’apport et quantité), 
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l’irrigation (date d’apport et quantité), le travail du sol, et l’incorporation des résidus 
(quantité, C/N, profondeur d’incorporation).. 
Le modèle STICS a été initialement paramétré et validé pour les sols nus et le blé et le 
maïs (Brisson et al., 1998). Il a été adapté par la suite pour d’autres cultures telles que le 
colza, le tournesol, le soja, le lin, le sorgho, la moutarde, les tomates, les salades, les 
betteraves, et les pommes de terre (Brisson et al., 2003). 
 
2-4 Modèle hydrogéologique choisi : 2SWEM 
 Dans le cas de la Garonne trois modèles ont été développés et appliqués afin d’étudier 
l’impact de l’interaction nappe-rivière sur les processus biogéochimiques du système 
fluviatile. Sauvage et al. (2003) ont développé un modèle hydro-biogéochimique 1D afin 
d’étudier l’évolution de la dynamique de l’azote dans la Garonne en période d’étiage, 
notamment les échanges entre l’eau de surface et le biofilm épiliptique. Mais ce modèle ne 
peut être utilisé pour modéliser les interactions entre le cours d’eau et la nappe, notamment en 
période de crue. Weng et al. (2003) ont utilisé le modèle MARTHE, développé par le BRGM, 
afin de quantifier l’effet tampon de la zone riveraine dans un méandre de la Garonne. 
MARTHE est un modèle hydrogéologique de circulation d’eau et de solutés (transport 
conservatif) dans la nappe, basé sur les équations de Darcy. Il prend en compte le niveau 
d’eau du cours d’eau comme variable de forçage externe. Ce modèle a été capable de 
reproduire correctement les variations du niveau piézométrique de la nappe à la fois en 
période d’étiage et en période de crue. Cependant, ce modèle requiert des mesures complexes 
de topographie et de conductivités hydrauliques pour être utilisé et calibré. De plus il ne s’agit 
pas d’un vrai modèle couplé nappe rivière. Il est alors impossible par exemple d’évaluer 
l’impact des concentrations en solutés de la nappe sur les concentrations du cours d’eau. Or 
Lambs (2004) a montré qu’il existait des flux significatifs de l’aquifère vers le cours d’eau. 
Enfin, Peyrard (2008) a récemment développé un modèle hydrogéologique 2D plan 
couplé nappe/rivière. Ce modèle, baptisé 2SWEM, a été conçu afin de pouvoir simuler 
l’écoulement d’eau et de solutés dans un cours d’eau et dans la nappe d’accompagnement du 
cours d’eau. Les échanges d’eau et de solutés entre ces compartiments sont également 
modélisés. Le modèle 2SWEM a été développé sous COMSOL Multiphysics. Ce modèle 
distingue deux domaines (Figure 2.5) : le cours d’eau et la plaine alluviale. Il est généralement 
admis que dans les environnements fluviaux les interactions entre le cours d’eau et l’aquifère 
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se déroulent à différentes échelles spatiales, et au voisinage du cours d’eau le flux est 
généralement tri-dimensionnel (Findlay, 1995 ; Jones and Holmes, 1996). Cependant, dans le 
cas des grands cours d’eau qui influencent largement l’aquifère, et/ou lorsque la largeur de la 
plaine est nettement supérieure à la hauteur d’eau dans l’aquifère, les échanges entre les deux 
compartiments sont prioritairement latéraux. Dans ce cas le choix d’un modèle 2D 
verticalement intégré se justifie. 
 
Figure 2.5. Coupe schématique des domaines modélisés. H (m) est la hauteur d’eau dans la rivière, h est la 
hauteur d’eau (m) par rapport au niveau de la mer (h=H+zf, avec zf altitude la couche imperméable), et Hd (m) 
et le niveau d’eau dans la nappe (hd=Hd+zf). (d’après Peyrard, 2008) 
 Dans ce modèle les équations de flux sont donc intégrées verticalement. Dans le cours 
d’eau, ce sont les équations bidimensionnelles de Saint Venant qui sont utilisées, et dans 
l’aquifère, ce sont des équations de Darcy-Dupuit 2D. La description détaillée de ces 
équations est développée dans l’article de Peyrard et al. (2008). La géométrie du lit du cours 
d’eau est considérée comme rectangulaire, et l’aquifère est peu profond. Le lit du cours d’eau 
et l’aquifère reposent sur une couche imperméable d’altitude zf (mètre). Le modèle 
hydraulique calcule le niveau d’eau (H et Hd) et les débits spécifiques (q et qd) pour la rivière 
et l’aquifère. Il requiert des données d’entrée relativement faciles à acquérir : la géométrie du 
cours d’eau et de la plaine alluviale en 2D, l’altitude moyenne de la couche imperméable, 
ainsi que la conductivité hydraulique et la porosité dans l’aquifère. Pour la rivière et l’aquifère 
les flux verticaux sont négligés. Un module de transport/réaction des ions nitrate a également 
été développé pour ce modèle. Ce module intègre un terme de diffusion-convection et un 
terme de réaction qui permettent de modéliser la dénitrification dans l’aquifère (Peyrard, 
2008). Le terme de convection-diffusion (transport conservatif) a également été validé sur les 
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chlorures (Peyrard, 2008). Le terme de dénitrification est basé sur le modèle NEMIS (Hénault 
et Germon, 2000 ; Oehler, 2006). NEMIS permet de prédire les taux de dénitrification in situ 
à partir de taux de dénitrifications potentielles et de facteurs de correction (température, 
humidité, et concentration en nitrate). Comme NEMIS est ici adapté à un fonctionnement 
dans la nappe (saturation en eau) le terme de correction par l’humidité a été supprimé. Et un 
autre facteur de correction a été ajouté pour tenir compte de la connectivité de l’aquifère avec 
le cours d’eau. En effet, plusieurs études ont montré que les taux de dénitrification dans la 
nappe pouvaient être influencés par les connexions hydrauliques avec le cours d’eau (Pinay et 
al., 1998 ; Hill et al., 1998 ; Storey et al., 2004). Sur le méandre de Monbéqui, la connectivité 
avec la Garonne influence les patrons spatiaux et temporels de la dénitrification in situ 
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Ce troisième chapitre s’intéresse à  l’étude de l’impact de différentes pratiques agricoles sur 
les fuites de nitrate et les concentrations en nitrate de la nappe alluviale de la rivière Alegria 
(Espagne). La première partie de ce chapitre a fait l’objet d’une publication dans la revue 
« Science of the total environment », et s’intéresse plus particulièrement à l’impact de 
différentes pratiques agricoles sur les fuites de nitrate sous une culture de pommes de terre en 
1993 et une culture de betteraves à sucre en 2002.  Ces deux cultures sont représentatives de 
l’évolution des cultures entre les deux dates d’étude. La seconde partie de ce chapitre vient 
compléter la première en proposant une modification du formalisme du modèle STICS en cas 
de remontée de nappe jusque dans les horizons de sol simulés. 
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 Ce chapitre s’intéresse au cas d’une nappe alluviale associée à un cours d’eau peu 
important. Dans ce cas de figure le zone d’influence  du cours d’eau sur la nappe est très 
réduite, et la majeure partie de la recharge de la nappe s’effectue par le drainage sous la zone 
racinaire. La première étape de ce chapitre concerne la modélisation de l’impact des pratiques 
agricoles sur les fuites de nitrate sur deux sites expérimentaux de la plaine alluviale de la 
rivière Alegria (Espagne). La seconde étape consiste en la prise en compte des variations du 




3.1. Impact des pratiques agricoles sur les fuites de nitrates : évaluation par 




L’aquifère quaternaire de Vitoria-Gasteiz (Pays Basque, Nord de l’Espagne) se 
caractérise par une nappe peu profonde principalement alimentée par un drainage vertical, et 
constitue donc une zone vulnérable vis-à-vis de la pollution par les nitrates. Des études de 
terrain ont été réalisées en 1993 avec une culture de pommes de terre, et  en 2002 avec une 
culture de betteraves à sucre afin d’évaluer leur impact sur les fuites de nitrates. Tout d’abord, 
la qualité prédictive du modèle agronomique STICS a été évaluée en utilisant les données 
collectées lors des deux expérimentations. Ensuite le modèle a été utilisé afin d’analyser en 
dynamique l’impact de différentes pratiques agricoles sur les fuites de nitrates. La qualité 
prédictive du modèle a été évaluée sur (1) les concentrations en nitrates à différentes 
profondeurs et (2) sur les rendements. Les valeurs simulées se sont révélées être en accord 
avec les mesures. Les fuites de nitrates ont été plus importantes au cours de l’expérimentation 
avec culture de pommes de terre pour plusieurs raisons : (1) des précipitations plus 
importantes, (2) une capacité d’absorption d’azote plus faible pour la pommes de terre que 
pour la betteraves due à une profondeur d’enracinement plus faible, et (3) une période de 
croissance plus courte. L’expérimentation avec la culture de pommes terre a montré qu’une 
irrigation excessive pouvait augmenter significativement les fuites de nitrates en augmentant à 
la fois la quantité d’eau drainée et la concentration en nitrate dans les eaux de drainages. Les 
différents niveaux de fertilisation testés au cours de la culture de betteraves à sucre n’ont eu 
aucun impact significatif sur les fuites de nitrates à cause de l’importante capacité 
d’absorption d’azote de la betterave. En compléments des pratiques agricoles testées lors des 
deux expérimentations de terrain, des expérimentations virtuelles ont été réalisées avec le 
modèle STICS. Les résultats de ces expérimentations virtuelles ont confirmé que dans les 
zones vulnérables les pratiques agricoles doivent être adaptées, c’est-à-dire : (1) aucune 
fertilisation azoté ne devrait être appliquée en automne avant une culture d’hiver, (2) les 
cultures avec une faible capacité d’absorption en azote (comme la pomme de terre) devraient 
être évitées ou devraient être précédées et suivies d’une culture intermédiaire piège à nitrate, 
(3) la concentration en nitrate de l’eau d’irrigation doit être prise en compte dans le calcul du 
taux de fertilisation, et (4) la fertilisation azotée doit être précisément ajustée aux besoins de 
la culture en particulier pour la pomme de terre. 
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The quaternary aquifer of Vitoria-Gasteiz (Basque Country, Northern Spain) is characterised 
by a shallow watertable mainly fed by drainage water, and thus constitutes a vulnerable zone 
as regards nitrate pollution. Field  studies were performed on this aquifer with a potato crop in 
1993 and a sugar beet crop in 2002 to evaluate their impact on nitrate leaching. The overall 
predictive quality of the STICS soil crop model was first evaluated using field data and then 
the model was used to analyze in dynamics the impact of different crop management practices 
on nitrate leaching. In each crop the model was evaluated (i) on nitrate concentration of soil 
solution measured with ceramics cups at different depths and (ii) on crop yields. The 
simulated values of these two output variables proved to be in satisfactory agreement with 
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measured values. The model was then used to evaluate four levels of irrigation in the potato 
experiment and three doses of N-fertilization in the sugar beet study. Nitrate leaching was 
more pronounced with the potato crop than with the sugar beet experiment due to i) greater 
precipitation in the actual cropping year ii) lower N uptake of the potato crop due to lower 
root depth, and iii) a shorter period of growth. The potato experiment showed that excess 
irrigation could dramatically increase nitrate leaching with drainage water by increasing both 
drain flow and nitrate concentration. The different levels of N-fertilization examined in the 
sugar beet study had no notable effect on nitrate leaching due to the high N uptake capacity of 
sugar beet. Complementary calculations were carried out using the STICS model to evaluate 
the independant impact of crop, climate, N-fertilization (for potato), irrigation (for sugar 
beet), initial soil N quantity and nitrate concentration in irrigation water on drainage, nitrate 
leaching and nitrate concentration in drainage water. Our study confirmed that in vulnerable 
zone agricultural practices must be adjusted in agreement with the “code of good agricultural 
practices”, that is to say: 1) N-fertilizer should not be applied in autumn before winter crops 
2) crops with low N uptake capacity (e.g. potatoes) should be avoided or should be preceded 
and followed by catch crops 3) the nitrate concentration of irrigation water should be taken 
into account in calculation of N fertilization rate and 4) N fertilization must be precisely 




The European Union Nitrate Directive (91/676/EEC) is a law which aims to control 
nitrogen pollution and requires Member States of the European Union (EU) to identify ground 
water that contains more than 50 mg L-1 nitrate or that could contain more than 50 mg L-1 
nitrate if preventative measures are not taken. In addition, the EEC Drinking Water Directive 
(98/83/EC) sets the maximum allowable concentration of nitrate at 50 mg NO3- L-1. It has 
been shown that drinking water in excess of the nitrate limit can result in adverse health 
effects (Cantor, 1997) even if there is an actual medical debate regarding various reported 
impacts for human health. Moreover, nitrite deriving from microbial reduction of nitrate in 
water is a recognised problem for children less than two months of age (Fan and Steinberg, 
1996). Ground water is a very important source of drinking water in many countries and it is 
often used untreated, particularly from private wells. In Europe, agriculture is probably the 
largest contributor of nitrogen pollution to ground water, as nitrate originates both from soil 
N-mineralization and nitrification and from excessive use of N-fertilizers and manure on 
arable crops in order to increase yields and product quality (Gustafson, 1983; Strebel et al., 
1989; Bijay-Singh et al., 1995; Sapek, 2005). 
The quaternary aquifer of Vitoria-Gasteiz (Basque Country, North Spain) represents a 
well-documented example of ground water quality degradation due to land use changes. Since 
the end of the 1960s to the mid-1990s, intensification of agriculture, and the increase in 
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irrigated agriculture, in particularly for potato crops, combined with the diversion of principal 
rivers traversing the aquifer and the extension of the artificial drainage network of the aquifer 
have led to an important nitrate contamination in ground water, exceeding 150 mg NO3- L-1 
(Arrate, 1994; Arrate et al., 1997; Sanchez-Perez et al., 2003). In addition, during this period, 
irrigation water was extracted from the aquifer. From the mid-1990s onwards, irrigated sugar 
beets were also cropped and replaced progressively irrigated potato crops. In order to avoid 
recirculation of ground water, the irrigation water came from surface water with lower nitrate 
concentrations (less than 50 mg NO3- L-1). Moreover, in the mid-1990s N-fertilization was 
significantly decreased due to the decrease in N-fertilizer by farmers. In parallel to this 
decrease, the nitrate values of the aquifer have shown a tendency to decrease. Nevertheless, in 
1998, the eastern sector of the quaternary aquifer was designated by the Basque Government 
as a Nitrate Vulnerable Zone according to the 91/676/EEC Nitrate Directive and a Code of 
Good Practice was approved. Now, nitrate concentrations of ground water are about 60-70 mg 
NO3- L-1 (Garcia et al., 2005). 
The environmental impact of agriculture depends on crop type, hydrometeorological 
conditions (climatology and hydrogeology), crop management practices and soil 
characteristics. For this reason, soil-crop models that simulate soil-plant system dynamics in 
interactions with climate and cropping techniques can be very useful in predicting nitrate 
leaching from the unsaturated zone of the soil to the aquifer. Models that simulate crop 
growth, water and nitrogen balances at the field scale have appeared in recent years, e.g 
CERES (Ritchie and Otter, 1984; Jones and Kiniry, 1986), ARCWHEAT (Weir et al., 1984), 
SWHEAT (Van Keulen and Seligman, 1987), CORNGRO (Childs et al., 1977) and STICS 
(Brisson et al., 1998). These models are useful for evaluating the environmental impact of 
irrigation and N fertilization, both at the field scale and on a regional scale (Varcoe, 1990; 
Johnson and Cramb, 1991; Van Lanen et al., 1992; Singh and Thornton, 1992; Lal et al., 
1993; Moen et al., 1994; Schnebelen et al., 2004). 
By using the crop model STICS in the present study, we aimed to provide a better 
understanding of how crop management can influence nitrate leaching and, in consequence, 
affect the quality of ground water. Particularly, the main question was the following: was the 
change of crop from potato to sugar beet, and of the origin of irrigation water able to explain 
the decrease of nitrate concentration observed in the ground water? Because there are 
interactions between crop rotation, crop management and pedoclimatic conditions, it is not 
always easy to distinguish the individual roles of each of these components and their 
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interactions on nitrate leaching only based on field measurements. The use of a soil crop 
model could be very useful to diagnose the impacts of crop type, N-fertilization, irrigation, 
and climate on nitrate concentrations of drained water by making complementary simulations 
with combinations of agricultural practices and climatic conditions not occurring during the 
field experiment. 
In the field studies in the Vitoria-Gasteiz region, potatoes (Solanum tuberosum L.) 
were grown in 1993 when the nitrate concentration in ground water was maximum and sugar 
beet (Beta vulgaris L.) in 2002 when the nitrate concentration had decreased to about 60 mg 
NO3- L-1. The aims of our study were: (i) to evaluate the predictive quality of two STICS 
soil-crop model outputs using field measurements for the two field crops in the case of 
Northern Spain; (ii) to estimate nitrate leaching under the two crops by using STICS crop 
model; and (iii) to perform simulations (virtual experiments) to explain the processus of nitate 
pollution due to agricultural practices. The objective of doing such simulations was to 
evaluate the effects of climatic year, crop type and associated agricultural practices (N-
fertilization and irrigation) on three output variables: drainage, nitrate leaching, and nitrate 
concentration of drainage water. 
3.1.2. Materials and methods  
3.1.2.1. Study area 
The study site was located in the north of Spain (Basque Country) near the city of 
Vitoria-Gasteiz. A potato crop was grown in 1993 at Arkaute (42°50N; 2°30E) (Sanchez-
Perez et al., 2003) and a sugar beet crop in 2002 at Matauko (42°51N; 2°34E). These two 
sites, at which the average thickness of the soil layer is ca. 5 m, are situated in the eastern 
sector of the quaternary aquifer of Vitoria-Gasteiz, which occupies an area of 40 km2 located 
in a nitrate vulnerable zone. The water table stands at between 0 m (wetlands) and 2 m from 
the cropped soil surface (Arrate, 1994). The aquifer is recharged mainly by the infiltration of 
rainfall or irrigation water through the unsaturated zone. 
Soil cores were collected at the two sites in order to determine their general 
characteristics (Table 3.1). At the Matauko site, the soil has a clayey texture (39-47% clay) in 
the upper horizons (0-60 cm) while the lower horizons (60-100 cm) have a muddy texture, but 
the clay content is 10%. At the Arkaute site, the soil has a sandy-clayey texture in the upper 
horizons (0-40 cm), becoming increasingly sandy with depth (40-100 cm). 
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Table 3.1. Main characteristics of the soils at Arkaute and Matauko 
  Arkaute soil (1993)  Matauko soil (2002) 
Depth (cm)  0-20 20-40 40-60 60-100  0-30 30-60 60-100 
Sand (%)  43.5 43.7 58.9 74.0  16.7 16.3 31.2 
Silt (%)  21.3 19.5 17.0 16.2  44.1 36.4 45.1 
Clay (%)  35.2 36.9 24.2 9.8  39.2 47.3 23.8 
pH in water  8.5 8.4 8.6 8.8  7.9 8.1 8.4 
CaCO3 (%)  21.3 16.3 36.05 60.7  35.0 20.0 50.0 
Bulk density  1.31 1.35 1.31 1.54  1.26 1.30 1.30 
Field Capacity (g water g-1 soil)  30.7 30.8 26.7 18.0  26.0 22.0 20.0 
Permanent wilting point  
(g water g-1 soil) 
 18.0 19.2 9.0 4.7 13.0 11.0 10.0 
Mean annual precipitation in the study area is about 700 mm. Meteorological data 
were collected either at Arkaute, using an automatic meteorological station, or 4 km far from 
Matauko. During the period corresponding to the potato study (6 March 1993 - 5 March 
1994), precipitation was above average (887 mm) while it was below the average (665 mm) 
during the sugar beet study (6 March 2002 - 5 March 2003). Moreover, the mean temperature 
during the growing season (15 March - 30 September) was higher in 1993 (14.6°C) than in 
2002 (12.9°C), and the difference between precipitation and actual evapotranspiration was a 
surplus of approximately 260 mm in 1993, and only 60 mm in 2002.  
3.1.2.2. Experimental data  
For the two crop studies, the period of model validation extended from 6 March in one 
year to 5 March in the following year (approximately the end of the drainage period). For the 
potato study, the soil was separated into five layers of 20 cm, while for the sugar beet study 
the soil was divided into three layers of 30, 30, and 40 cm respectively, corresponding to 
pedological discontinuities (Table 3.1). 
The potato crop was planted later at Arkaute on 9 June and harvested early on 28 
September. Afterwards, an oat crop was sown on 17 November. Two applications of N 
fertiliser were made, on 31 May (144 kg N ha-1) and on 29 September (83 kg N ha-1), just 
before the oat crop (local farming practice). NPK fertilizer (15/15/15) was used and the N 
form was ammonium nitrate. Four doses of irrigation were applied (35, 128, 206 and 287 
mm), corresponding to four continuous levels of moisture monitored using tensiometers. The 
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irrigation water was taken directly from the ground water and its nitrate concentration was 
that of the ground water, i.e. ca. 150 mg NO3- L-1. There were four replications in a 
randomized split plot design. 
The sugar beet crop was sown at Matauko on 22 March and was harvested on 23 
December, which was much later than the normal harvest date (October - November) due to a 
very rainy autumn. Three different treatments were applied using NPK fertilizer (15/15/15): 
(i) unfertilized (Control); (ii) the recommended dose of 94 kg N ha-1 (Recommended) by 
advice of the Basque Government; and (iii) the local farmers’ typical dose of 204 kg N ha-1 
(Farmer). These applications were split into two (15 March and 31 May) and the N form was 
ammonium nitrate. Irrigation was identical for the three treatments. Five rates of 
approximately 40 mm were applied during July and August. However, in contrast to the 
potato study, irrigation water was not taken from the ground water but came from surface 
water, which contained approximately 50 mg NO3- L-1. There were six plots in randomized 
blocks. 
Soil solution from the unsaturated zone was sampled using ceramic cups (SDEC, 
France) every two weeks. The measurements of nitrate concentration were carried out only 
for the 35 mm irrigated treatment for the potato crop; the sampling depths were 0.15, 0.35, 
0.55, 0.75, 0.95 m (Sanchez Perez et al., 2003). There was no replication. Measurements of 
nitrate concentrations in the soil solution were made from 21 January of the crop year to 30 
May of the following year. However until 25 May and after 1 November, the ground water 
level was higher than 1 m and as the STICS model was not designed to simulate the influence 
of ground water on nitrate concentration in the soil, only the measurements between the two 
dates when the ground water level was than 1 m or more below the surface were used to 
evaluate STICS model performance. 
For the sugar beet study twenty four ceramic cups were installed as following: 3 
treatments x 2 replicates x 2 depths (0.5 and 1 m) x 2 ceramic cups per depth of sampling 
(Tensionic sensor, SDEC- France), With this sensor the water equilibrium is reached in a few 
days, depending on the hydraulic conditions of the soil (Moutonnet et al., 1993). In this way, 
the device takes a water sample (maximum volume 15 mL) every two weeks that is 
representative of the soil water at the depth where the sensor is located. 
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Figure 3.1. Variations in ground water level during the potato study. 
Ground water samples were taken monthly from a network of eight piezometers 
covering the aquifer. For the potato study, the water table was above 1 m depth at the 
beginning and end of the study (Figure 3.1). Therefore, it was necessary to adapt the depth 
where drainage was calculated with the model. Thus, from 6 March - 24 May and from 16 
November - 31 December, the simulation depth was taken as 60 cm, whereas during the 
potato crop period (25 May - 15 November) the simulation depth stayed at 1 m. For the sugar 
beet study the water table was consistently less than 1 m, allowing a constant simulation depth 
of 1 m. 
3.1.2.3. The STICS model description: main assumptions and processes  
This study was carried out using the STICS (Simulateur mulTIdisciplinaire pour les 
Cultures Standard) soil crop model, which was mainly developed at the National Institute of 
Agronomical Research (INRA) in France. STICS is a dynamic soil-crop simulation model 
functioning at the day time scale (Brisson et al., 1998, 2002, 2003). The upper limit of the 
system is the atmosphere, characterized by standard climatic variables (solar radiation, 
minimum and maximum temperature, precipitation, reference evapotranspiration) and the 
lower limit corresponds to the soil/subsoil interface. The crop is globally characterized by its 
aboveground biomass (carbon and nitrogen), leaf area index, as well as the number and 
biomass (carbon and nitrogen) of harvested crop organs. Vegetative organs (leaves, branches, 
or tillers) are thereby not separated in terms of their biomass. Soil and crop interact via the 
roots, and these roots are defined with respect to root density distribution in the soil profile. 
The water budget is used to calculate the water status of the soil and the plant as well 
as water stress indices that reduce leaf growth and net photosynthesis. It is based on 
estimating the water requirements of the soil-leaf system on the one hand and on the water 
supply to the soil-root system on the other hand. Soil evaporation is calculated in two steps: 
potential evaporation related to the energy available at the soil level and then actual 
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evaporation related to water availability. It is then distributed over the soil profile. As part of 
the Beer’s Law approach (described in Brisson et al., 1992), the potential evaporation of the 
crop is calculated assuming that none of the soil surfaces or plant surfaces are water-limited. 
Root absorption and leaf transpiration are assumed to be identical; total root absorption is 
calculated and then distributed over the soil layers according to the effective root density 
profile. 
The nitrogen budget takes into account mineralizaton, denitrification, nitrogen 
absorption and symbiotic N2 fixation for leguminous crops. Net mineralisation in the soil is 
the sum of humus mineralisation and the mineralisation of organic residues. The former 
process is permanent and is always positive, whereas the second process varies in relation to 
the C/N ratio of the organic residues and can either positive (net mineralisation) or negative 
(net immobilisation) (Nicolardot et al., 2001). The gaseous losses by denitrificaton (sum of 
N2 and N2O) are estimated by the NEMIS model (Hénault and Germon, 2000). The daily 
absorption of nitrogen is equal to the minimum of supply available through the soil-root 
system and crop requirements. Crop requirements correspond to a relationship established 
from the upper envelope of nitrogen dilution curves (Lemaire and Gastal, 1997). Soil nitrogen 
supply is calculated per 1 cm layer along the rooting depth. 
The description of soil includes four compartments: microporosity (or textural 
porosity), macroporosity (or structural porosity), fissures (in the case of swelling clay soils) 
and stones. The soil is divided in a maximum of 5 horizons but calculations in microporosity 
are done per 1 cm layer, which is the resolution required to derive nitrate concentration with 
relevance as shown by Mary et al (1995). Water transport in soil micropores is calculated for 
each 1 cm layer using a tipping bucket approach. Water supplies cascade down filling up the 
layers until field capacity is reached. The permanent features of the 1 cm layers (field 
capacity, permanent wilting point and bulk density), as well as the initial water contents, are 
deduced from those of the five horizons describing the soil. An option allows to activate 
functioning of macroporosity and fissures for some specific soils, e.g. such as vertisoils. The 
nitrogen concentration of the soil solution was calculated for each 1 cm layer. The water 
percolating from a layer (n) to the layer immediately below (n+1) carries along a certain 
amount of nitrate. This nitrate is assumed to mix completely with the water in the layer (n+1). 
The data required to use the model are those relative to soil characteristics: organic 
nitrogen content, clay content, and carbonate content for the ploughing horizon, the soil is 
also characterized by thickness, bulk density, field capacity, and wilting point for all horizons. 
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Climate is also required: such as daily minimum and maximum temperature, solar radiation, 
rainfall, and potential evapotranspiration. For crop management, it requires sowing (date, 
depth, and density), mineral and organic fertilisation, irrigation, and soil tillage with 
ploughing of crop residues and organic products. 
The STICS model was initially parameterized and validated for uncovered soil and the 
wheat and maize crops (Brisson et al., 1998). It has been adapted for other crops like oilseed 
rape, sunflower, soybean, flax, tomato, sorghum, salad, mustard, and also for sugarbeet and 
potato (Brisson et al., 2003). 
3.1.2.4. Model evaluation  
The statistical evaluation of the model mainly focused on nitrate concentration in the soil 
solution. Three statistical criteria were used (e.g. Smith et al., 1996):  
Model efficiency (EF): optimal value = 1; if EF = 0 the simulations are not better 
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where n is the number of observations, Oi the observed value, O is the mean of the observed 
value, and Pi the value predicted by the model. 
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3.1.3. Results and discussion 
3.1.3.1. STICS evaluation for the two experiments located in northern Spain  
 The first output variable used for STICS evaluation was the crop yield (Table 3.2). For 
the potato crop, the simulated yields were included into the range of variation of the observed 
yields for the 35 mm, 128 and 206 mm irrigation treatments. For the 287 mm treatment, the 
simulated yield was significantly overestimated. It must be mentioned that during the potato 
crop, a mildew attack was observed for the 206 and 287 mm irrigations. Mildew is a 
microscopic parasite that affects the development of the potato plant and thus the yield. The 
appearance and the development of this parasite are supported by warm and moist conditions 
(Sharma et al., 2004), which can be generated in particular by strong irrigation. The lack of 
accounting for biotic stresses in the model explains its overestimation of yield, as simulated 
yield values for high irrigation levels corresponded to production without crop damage. 
However, the slight underestimation of the yield with a level of irrigation of 128 mm cannot 
be explained either by apparent mildew attack or by experimental reasons. It may have been 
the result of imperfect response of the model to irrigation. For the sugar beet crop the yield 
simulated by STICS was included into the range of variation of the observed yield for the 
unfertilised control, but significantly underestimated for the other two treatments. However, 
the STICS model accurately simulated the lack of increase in yield when N fertilization was 
further increased (from 94 to 204 kg N ha-1). 
Table 3.2. Observed (mean ± standard deviation) and simulated (using STICS model) yields of potatoes and 
sugar beet in all treatments of the two studies (x indicates the intensity of mildew attack). 
Cultivation system 





1993 Potato  (35 mm irrigation.) 31.8 ± 3.8 31.3 
1993 Potato  (128 mm irrigation.) 38.6 ± 4.6 33.6 
1993 Potato (206 mm irrigation.) 34.2 ± 4.1 (x) 35.8 
1993 Potato (287 mm irrigation.) 29.4 ± 3.5 (xxx) 37.6 
2002 Sugar beet (0 kg N ha-1) 37.2 ± 11.4 36.7 
2002 Sugar beet (94 kg N ha-1) 47.8 ± 4.8 40.5 
2002 Sugar beet (204 kg N ha-1) 49.6 ± 3.7 40.9 
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Our work mainly evaluated the nitrate concentration in soil water using data from the 
two crop studies. The statistical criteria calculated to evaluate the accuracy of the model are 
reported in Table 3.3. Model efficiency was quite satisfactory for the sugar beet crop but less 
satisfactory for the potato crop. At the 15 cm depth the model efficiency was near zero, 
probably due to rapid and significant variations which created great differences between 
observed and simulated values in a few days. At 95 cm depth the efficiency was poor, a fact 
that could be attributed to the lack of variation in measured data, making the statistical 
criterion very sensitive to the weak differences between the observed values and the 
simulated. In fact, Root Mean Square Error (RMSE) represented only 12% of observed data 
(Table 3.3) indicating a good ability of the model to simulate plant N uptake and water and 
nitrate transport into the soil profile and the drainage and nitrate leaching. 
Table 3.3. Evaluation results for simulations using STICS model of the two field studies. 
Nitrate concentration in soil (mg NO3- L-1) 
Crop system Measurement depth (cm) n 
Mean 
Observed EF ME ME% RMSE RMSE% 
Potato (35 mm irrigation) 15 9 197 -0.07 6 3 65 36 
Potato (35 mm irrigation) 95 11 75 -20.34 4 5 9 12 
Sugar beet (Control) 50 9 41 0.82 -3 -7 15 37 
Sugar beet (Control) 100 10 72 0.87 -15 -20 21 29 
Sugar beet 
(Recommended) 50 8 62 0.85 1 2 18 29 
Sugar beet 
(Recommended) 100 10 77 0.98 -3 -4 10 12 
Sugar beet (Farmer) 50 8 76 0.69 -1 -1 30 40 
Sugar beet (Farmer) 100 10 118 0.61 31 26 41 35 
 
The RMSE was between 12% and 40% for all treatments. These values of RMSE are 
in agreement with others studies (Schnebelen et al. 2004; Beaudoin 2006) which were 
between 15% and 68% in their studies. The work of Schnebelen et al. also showed that the 
RMSE values for drainage and nitrate leaching are generally close to the RMSE for nitrate 
concentration. Unfortunately, in our study these two output variables (drainage and nitrate 
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Figure 3.2 presents the comparative changes in observed and simulated nitrate 
concentrations in soil water during the simulation period (from 6 March - 31 December). This 
figure also illustrates the simulated plant N uptake. For the potato crop (Figure 3.2a), the 
evaluation of STICS was carried out from 25 May to 1 November only on the 35 mm 
irrigation since measurements were made only for this treatment. At 95 cm depth, the 
simulated and observed data presented no significant variation. This can be explained first 
because during this period precipitation was not sufficient in regard to simulated plant water 
uptake to make water percolation at this depth, and secondly because the maximum root depth 
simulated was at 70 cm. At the 15 cm depth, the nitrate concentration increased to 300 mg L-1 
because the availability of N coming from mineralization of organic soil matter and N 
fertilization (144 kg N ha-1 on 31 May) was higher than the plant N uptake capacities. The 
concentration then decreased due to water dilution by large rainfalls in September (102 mm) 
and the plant N uptake occurring until the harvest stage. And finally the concentration 
increased again after the potato harvest as a result of residue mineralization (leaves and stems 
are rich in N) and the second N-fertilization for the next oat crop (83 kg N ha-1 on 29 
September). For this experiment, even if absolute values were not always perfectly simulated 
(Table 3.3), the trends and range of variations were correctly simulated (Figure 3.2) and 
allows to have a sufficient confidence in the quality and relevance of simulations of nitrate 
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Simulation 15 cm Simulation 95 cm Observation 15 cm
Observation 95 cm Plant N uptake simulation
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Simulation 50 cm Simulation 100 cm Observation 50 cm
Observation 100 cm Plant N uptake simulation
 
(b) 
Fig. 3.2. Comparison between measured and calculated nitrate concentration in soil solution using STICS model, and the 
simulated plant N uptake (a) for the potato crop (Irrigation I=35mm and N-fertilization N=227kgN/ha), (b) for the sugar beet 
crop (Irrigation I=200mm and N-fertilization N=94kgN/ha). Arrows represent N-fertilization. 
 
For the sugar beet study, the nitrate concentrations simulated by STICS were compared 
with data from the three N-fertilization treatments: Control, Recommended and Farmer. 
However, as the changes in nitrate concentrations over time for the three treatments were very 
close, only the data for the “Recommended” treatment are illustrated (Figure 3.2b). For the 
three treatments, simulated and observed data were also relatively close (Table 3.3). The 
decrease in soil water nitrate concentration during summer can be explained by plant uptake 
and by nitrate leaching due to excess irrigation, which probably also induced nitrate dilution. 
For this experiment absolute values and trends were correctly simulated. 
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The comparison of measured soil nitrate concentration and yield values with the values 
simulated using the STICS showed that the model could correctly simulate nitrate fluxes into 
the soil for various agricultural practices in the conditions tested, despite the simulations not 
being perfect, as expected using soil-plant models (Brisson et al., 2002). Even if these results 
were not always perfect as regards the absolute values, they allowed the model to be used for 
others calculations and the relative effects of different input variables on nitrate leaching to be 
assessed (Beaudoin et al., 2005). 
 
3.1.3.2. Simulated nitrogen and water budgets in dynamics during the two field 
studies 
The STICS model was able to correctly simulate the nitrate concentration in soil water 
and to a lesser extent the yield obtained for each level of irrigation or N-fertilization of the 
crops. It was then possible to use the outputs of the model to better understand and quantify 
the impact of crop management on nitrate leaching. The potato study enabled us to evaluate 
the impact of irrigation and the sugar beet study the impact of the N-fertilization. However 
our results were climate-dependent and were the result of multiple interactions. So we aimed 
to differentiate between (i) the effects due to crop, soil, and climate and (ii) the interaction 
between these factors. 
The nitrate concentration in drainage water was at least twice as high during the potato 
crop than during the sugar beet crop, even with comparable levels of N-fertilization and 
irrigation (Table 3.4). Moreover as the mildew attack was not taken into account by the 
model, the quantities of nitrogen uptake by the potato plant were probably overestimated by 
simulation for the high levels of irrigation (206 and 287 mm). The nitrate concentrations in 
drainage water for these two levels of irrigation may have been underestimated by the model 
in comparison to the actual situation. However, the order of magnitude and the amount of 
variation are probably appropriate and thus justify the use of the model to evaluate the effects 
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Table 3.4. Nitrogen budget for the two experiments based on STICS model calculations 
 Year  1993  1993  1993  1993  2002  2002  2002 






 Irrigation (mm)  35  128  206  287  200  200  200 
N-fertilization (+oat) 









 0  94  204 
Measured initial soil N quantity  
(kg N ha−1) 




Contribution by irrigation  
(kg N ha−1) 
 14  42  68  95  22  22  22 
Calculated soil+residues 
mineralisation (kg N ha−1) 
 59  63  65  69  55  55  56 
Calculated plant N uptake (+oat)  









 138  185  239 
Calculated fertilizer immobilization 
(kg N ha−1) 
 44  44  44  44  0  17  34 
Calculated fertilizer volatilisation  
(kg N ha−1) 
 29  29  29  29  0  26  52 
Calculated denitrification  
(kg N ha−1) 
 29  29  29  29  0  8  17 
Calculated N leaching  
(kg N ha−1) 
 78  113  128  143  19  18  23 
Calculated final soil N quantity  
(kg N ha−1) 
 31  21  24  23  7  7  6 
Outputs 
Calculated mean nitrate 
concentration in drainage water  
(mg NO3L
−1) 
 104  129  122  119  29  30  36 
 
Much of the differences in simulated nitrate concentrations can be explained by the 
type of crop. The higher nitrogen uptake capacity of the sugar beet crop than the potato/oat 
crop succession can explain the lower simulated nitrate concentration in drainage water 
during the sugar beet study. The results of the potato crop simulations indicated that N uptake 
was 122 to 156 kg N ha-1 according to irrigation level, whereas the sugar beet crop absorbed 
between 128 and 239 kg N ha-1 according to fertilizer rate. With equivalent irrigation and N-
fertilization, the difference between the two crops was 100 kg N ha-1 (139 vs. 239 kg N ha-1 
for potato and sugar beet respectively). These results of simulation were in good agreement 
with published data dealing with these crops. For example, Haase et al. (2007) showed that 
potato uptake could be 64 to 151 kg N ha-1 and Malnou et al. (2006) indicated that sugar beet 
uptake varied from 100 to 300 kg N ha-1 depending on the N-fertilization rate. This higher N 
uptake of the sugar beet crop, its longer growing season, and its ability to take up N until the 
date of harvest, (Shepherd and Lord, 1996) can also explain why the quantity of nitrogen in 
the soil at the harvest was very low (under 10 kg N ha-1 on 1 meter depth) after this crop, 
whereas it was higher after the potato crop (95 kg N ha-1 for the 35 mm treatment, 121 kg N 
ha-1 for the 128 mm treatment and 125 kg N ha-1 for the 206 mm and 287 mm treatments), 
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although the initial quantity of nitrogen in the soil was higher for the sugar beet crop. In 
addition, the potato crop was followed by an oat crop, for which the first N fertilization was 
applied at the beginning of the autumn. This N application in autumn could also have 
contributed to the higher nitrate concentration of drainage water. In fact during part of the 
autumn the N uptake capacity of oat was low until the next spring. Indeed, as shown for 
example by Di et al. (1999), N applications in autumn cause more N leaching and higher 
nitrate concentrations in drainage water than spring applications as also shown in our study 
(see Table 3.6). 
Another factor that could have had an impact on the nitrate concentration of drainage 
water was the origin of the irrigation water. The irrigation water for the potato crop came 
from the ground water (approximately 150 mg NO3- L-1), whereas that for the sugar beet 
crop came from surface water (approximately 50 mg NO3- L-1). This corresponded to a N 
fertilization of 22 kg N ha-1 to the sugar beet crop and 14 to 95 kg N ha-1 to the potato crop 
depending on irrigation amount. By inverting the nitrate concentration of irrigation water 
between the two studies in the numerical experiments, the impact of this was analysed. 
For the sugar beet crop, N-fertilization did not appear to have an impact on nitrate 
concentration of drainage water. Indeed, a N fertilization of 204 kg N ha-1 instead of no N-
fertilization caused an increase of only 7 mg NO3 L-1 due to the capacity of the sugar beet to 
take up N as luxury consumption. Varying the N-fertilization rate of the potato crop could 
have been a better solution to evaluate its impact on nitrate concentration in drainage water. 
 
Table 3.5. Water budget for the two experiments based on STICS model calculations 
   Inputs  Outputs 
Cropping system 



























1993 Potato 144+83  232 887 35  238 380 205 332 
1993 Potato 144+83  232 887 128  256 384 219 388 
1993 Potato 144+83  232 887 206  256 388 220 461 
1993 Potato 144+83  232 887 287  256 392 225 533 
2002 Sugar beet 0  285 665 200  285 418 166 281 
2002 Sugar beet 94  285 665 200  285 401 202 262 
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The amount of drainage water was much higher during the potato study than during 
the sugar beet study (Table 3.5). Drainage amount varied between 332 and 533 mm during the 
potato crop (according to irrigation rate), whereas it was only 262 to 281 mm for the sugar 
beet crop. During the potato treatment with a small level of irrigation (35 mm), drainage was 
generated by excess precipitation in spring and autumn (Figure 3.3a). This drainage was 
associated with high nitrate concentrations during spring (100 to 150 mg NO3- L-1), and 
lower concentrations during autumn (50 to 130 mg NO3- L-1). When the level of irrigation 
was higher (287 mm), drainage also took place during irrigation periods in summer (Figure 
3.3b). The nitrate concentrations associated with the water draining off during the summer 
were rather high (80 to 120 mg NO3- L-1), and the water draining during the following 
autumn also had high nitrate concentrations (140 - 180 mg NO3- L-1). This shows that poor 
management of irrigation can induce drainage and thus nitrate leaching to the ground water 
even in the middle of the summer, when the actual evapotranspiration is maximum. With the 
sugar beet crop, drainage occurred almost exclusively during the summer months (Figure 
3.3c). There were nine periods of drainage, including five during July and August related to 
the contributions of irrigation water. The nitrate concentrations were high during the first 
three episodes of drainage in spring (140 mg NO3- L-1) and then decreased rapidly to reach 
almost zero due to N uptake by the sugar beet. This explains why the mean nitrate 
concentration of drainage water calculated for the cumulative drainage (Table 3.4) was much 
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Drained water (mm) NO3 Leached (mg/L)
 
(c) 
Fig. 3.3. Calculated drainage and nitrate concentration in drained water using STICS model with (a) 35 mm of irrigation and 
(b) 287 mm of irrigation applied to the potato crop, and (c) simulated drainage and nitrate leaching for the sugar beet crop. 
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The different levels of irrigation (from 35 to 287 mm) applied during the potato study 
explained the variation in the quantity of drainage water (from 332 to 533 mm), indicating the 
level of excess in irrigation volumes. With an equivalent level of irrigation, the quantity of 
drainage water was smaller during the sugar beet study than during the potato study. This 
difference could be explained by precipitation being considerably more abundant (786 mm) 



















































































































Fig. 3.4. Cumulative calculated nitrate leaching using STICS model for (a) the four Irrigation treatment (I35, I128, I206, 
I287) treatments of the potato study and (b) the three N-fertilization (N0, N94, N204) treatments of the sugar beet study. 
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The calculations using the STICS model showed that the volume of drainage water 
and the nitrate concentrations were higher during the potato study. As a consequence, the 
amount of nitrate leaching was much greater during the potato crop. According to STICS 
model simulations, the various levels of irrigation carried out with the potato crop had a 
moderate effect on the mean nitrate concentration of drainage water. However, the impact on 
the quantity of drainage water was quite large. The amount of nitrate leaching increased 
according to irrigation intensity (Figure 3.4a). Concerning the sugar beet study, N-fertilization 
had almost no effect either on the drainage or on the nitrate concentration. Consequently, the 
amounts of nitrate leaching were quite similar for the various levels of N-fertilization 
evaluated (Figure 3.4b). The higher quantity of nitrate leaching in the potato study than in the 
sugar beet study could be explained first by a higher quantity of water drainage whatever the 
irrigation rate and second by the higher nitrate concentration in drainage water during the 
potato study, notably at the end of the crop cycle and after harvest. This is in good agreement 
with results reported by Shepherd and Lord (1996) which showed that nitrate leaching was 
higher after a potato crop than after sugar beet. This could be both explained by the higher 
quantity of mineral nitrogen at harvest of potato crops and because potatoes were harvested at 
the end of summer. Consequently, after potato a rapid leaf decomposition due to warm soils 
could occur, and then induced net N-mineralization during autumn and winter, while sugar 
beet residues mineralized and released N mainly for the following spring. So there was a 
greater risk of nitrate leaching during the following winter after the potato crops. Drainage is 
an important factor determining the amount of N leached (Arregui et al., 2006; Mantovi et al., 
2006), but the results of the STICS simulation showed that controlling the nitrate 
concentration of drainage water was also a way to control nitrate leaching. 
The use of the STICS model as a complementary tool to the two field studies enabled 
us to better understand and diagnose the impact of agricultural practices on nitrate leaching in 
more detail than when only based on some specific field measurements. Thus, even if climate 
and irrigation appeared to be the main parameters influencing the drainage, some questions 
remained regarding the nitrate concentration of drainage water. The crop type seemed to have 
a great impact, but we were also interested in assessing the impact of i) N-fertilization, ii) 
nitrate concentration of irrigation water, and iii) initial soil N quantity on a) nitrate leaching, 
b) drainage, and c) nitrate concentration of drainage water under the rooting zone. Numerical 
calculations of virtual situations were made using the STICS model to answer these questions.
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3.1.3.3. Analysis the impact of different factors impact on nitrate leaching 
using STICS simulations  
 For these simulations, corresponding to virtual experiments, only one treatment of the 
two crops was selected, namely that closest to actual agricultural practices in the area of 
Basque Country (northern Spain). For the potato crop the treatment used was the 35 mm 
irrigation level, while for the sugar beet crop the 204 kg N ha-1 treatment was deemed to be 
representative in each investigated year. First, the impact of the crop type (potato vs. sugar 
beet) was determined, and here only an adaptation of sowing and harvesting dates was 
necessary. The second parameter assessed was the climate by reversing the 1993/1994 and 
2002/2003 climatic years which corresponded to two very different scenarios. The N 
fertilization rate was only assessed for the potato crop as it had already been evaluated for the 
sugar beet. In addition to the 144(+83) kg N ha-1 treatment, three other levels were tested: i) 
avoidance of the autumn N-fertilization before oat sowing (144 kg N ha-1), ii) halving of the 
spring application, and iii) no N-fertilization at all. The impact of irrigation level was assessed 
only for sugar beet such as: i) half amount (100 mm), ii) no irrigation, and iii) an increase of 
80 mm (280 mm). Next, the effects of the initial soil N quantity were analyzed for each crop 
by using the initial quantity measured in the other crop the given year of the experiment. 
Finally, the nitrate concentration of irrigation water was also assessed, such as 50 or 150 mg 
NO3- L-1. 
Concerning drainage, the simulations confirmed that as expected, climate and 
irrigation were the main controlling factors (Table 3.6). The type of crop, the N-fertilization 
rate, the initial soil N quantity and the nitrate concentrations of irrigation water had no 
significant impact on drainage. 
Concerning the nitrate concentration in drainage water, all the combinations tested had 
an effect (Table 6). The type of crop, the climate and the N-fertilization rate seemed to play 
the major roles. The high nitrate uptake capacity of the sugar beet crop can explain why the 
nitrate concentration of drainage water was systematically lower with this crop. Growing a 
sugar beet crop instead of potatoes in 1993 could have reduced the nitrate concentration of 
drainage water by about 35 mg NO3- L-1, but the yield would only have been 33.5 t ha-1 of 
roots. On the other hand, growing a potato crop instead of sugar beet in 2002 would have 
increased the nitrate concentration by 70 mg NO3- L-1, which is a very large increase, 
confirming the importance of the crop. Climate also had an impact on the nitrate concentration 
of drainage water, but this impact was not the same for the two crops. Thus, for the potato 
crop the use of the dry climate of 2002 instead of the rainy conditions of 1993 led to an 
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increase of 60 mg NO3- L-1 in drainage water, associated with a decrease in drainage quantity. 
This could be explained by the weak precipitation and the low N uptake capacity of the potato 
crop, which caused an increase in nitrate concentration of drainage water. For the sugar beet 
crop, the use of the rainy 1993 climatic data instead of 2002 caused an increase in nitrate 
concentration of drainage water that could be explained by the high initial quantity of N in 
combination with higher precipitation during spring of 1993 than spring of 2002 (345 mm and 
177 mm respectively) which led to increased drainage with high nitrate concentrations. The 
sugar beet yield obtained with the 1993 climate data was higher because of higher 
precipitation and temperature at the end of summer and mid-autumn, which is consistent with 
agronomic reality. The different levels of N-fertilization tested during the sugar beet study did 
not significantly affect the nitrate concentration of drainage water (Table 3.6), but the 
simulations of virtual experiments carried out on the potato crop showed that a decrease in N-
fertilization rate could have an impact on nitrate concentration. Omission of the N application 
in autumn after the potato crop and before the winter oat crop reduced the nitrate 
concentration of drainage water without affecting the quantity of N uptake by the oat crop 
between sowing and end of simulation: only 8 kg N ha-1 was taken up in this period with or 
without N fertilizer. Omission of the autumn N-fertilization and a reduction by half of the 
spring N-fertilization of the potato crop led to large reductions in nitrate leaching and in nitrate 
concentration of drainage water. However it caused a significant reduction in potato yield. The 
different levels of irrigation tested during the potato crop showed that irrigation was not an 
important cause of variation in nitrate concentration of drainage water (Table 3.6). The same 
conclusion was reached after testing different irrigation levels during the sugar beet study. The 
initial soil N quantity in spring did not appear to play a major role in nitrate concentration of 
drainage water. Two causes could explain this result. Firstly drainage mainly occurred after 
the spring crop during the following winter. Secondly, the difference between the measured 
values was not sufficiently large and its re-partitioning in the soil at depth too similar, to 
induce a great difference in nitrate concentration. It had an impact on nitrate concentration of 
the first drainage event, but this impact was less important considering the whole simulation. 
The reduction in the initial amount of soil mineral N was presumably more important during 
1993/1994 than during 2002/2003 since precipitation was higher in 1993/1994. This could 
explain why the relative effect of N-mineral initialisation was more important in 2002/2003 
than in 1993/1994 (a reduction of initial soil N quantity from 79 to 41 kg N ha-1 induced a 
respective decrease of 40% and 12% in nitrate concentration). Finally, the last parameter 
examined was the nitrate concentration of irrigation water. When the quantity of irrigation 
water was large, the use of irrigation water with 50 mg NO3- L-1 instead of 150 mg NO3- L-1  
Chapitre 3. Cas d’une nappe à recharge verticale 
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Table 3.6. Actual and virtual experimentation results using STICS model (previous calculations corresponding to actual field experiments highlighted 
Parameters tested  Calculated  output variables 
Effect tested Crop type Climatic year Irrigation (mm) 
N-fertilization
(kg N ha-1) 
Initial soil N 
quantity 
(kg N ha-1) 
Irrigation 
water 
(mg NO3-  
L-1) 
 






Potato 1993/1994 35 144+83 40.9 150  332 78 104 31.3 
Sugar beet 1993/1994 35 144+83 40.9 150  316 49 69 33.5 
Sugar beet 2002/2003 200 204 79.3 50  262 23 36 40.9 
Crop 
Potato 2002/2003 200 204 79.3 50  237 56 105 44.2 
Potato 1993/1994 35 144+83 40.9 150  332 78 104 31.3 
Potato 2002/2003 35 144+83 40.9 150  173 65 166 22.8 
Sugar beet 2002/2003 200 204 79.3 50  262 23 36 40.9 
Climate 
Sugar beet 1993/1994 200 204 79.3 50  365 50 61 70.1 
Potato 1993/1994 35 144+83 40.9 150  332 78 104 31.3 
Potato 1993/1994 35 144 40.9 150  332 61 81 31.3 
Potato 1993/1994 35 72 40.9 150  332 53 71 26.2 
N-fertilization 
Potato 1993/1994 35 0 41 150  339 52 68 18.6 
Sugar beet 2002/2003 200 204 79.3 50  262 23 36 40.9 
Sugar beet 2002/2003 280 204 80 50  342 29 38 40.9 
Sugar beet 2002/2003 100 204 79.3 50  199 12 27 34.0 
Irrigation 
Sugar beet 2002/2003 0 204 79.3 50  148 13 39 34.8 
Potato 1993/1994 35 144+83 40.9 150  332 78 104 31.3 
Potato 1993/1994 35 144+83 79.3 150  330 90 121 35.1 
Sugar beet 2002/2003 200 204 79.3 50  262 23 36 40.9 
Initialisation 
Sugar beet 2002/2003 200 204 40.9 50  262 13 22 40.8 
Potato 1993/1994 35 144+83 40.9 150  332 78 104 31.3 
Potato 1993/1994 35 144+83 40.9 50  332 72 96 31.3 
Potato 1993/1994 287 144+83 40.9 150  533 143 119 37.6 
Potato 1993/1994 287 144+83 40.9 50  533 91 76 37.1 
Sugar beet 2002/2003 200 204 79.3 50  262 23 36 40.9 
[NO3]irrigation 
Sugar beet 2002/2003 200 204 79.3 150  262 29 49 40.9 
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during the potato study could have significantly decreased the nitrate concentration, as in the 
sugar beet study. In fact, the use of irrigation water with a high nitrate concentration level 
could be likened to a supplementary N fertilization that must be taken into account to reduce 
total N fertilizer amount. 
Figure 3.5 represents the different relationships between calculated nitrate 
concentration in drainage water, drainage and nitrate leaching as a function of (a) irrigation 
and (b) N-fertilization. Nitrate leaching and drainage were positively correlated to irrigation 
for the potato crop. For the sugar beet crop, drainage was positively correlated but nitrate 
leaching showed a small increase. This indicated that in spite of the drainage increase there 
was only low amount of nitrate available to transport into the soil and consequently no 
significant increase in nitrate leaching. The high N uptake capacity of sugar beet can explain 
the low quantity of N available for leaching. An increase in irrigation amount led to increased 
drainage for the two types of crop, but involved two different responses in terms of nitrate 
leaching. Nitrate leaching and nitrate concentration of drainage water were positively 
correlated to N-fertilization for the potato crop. For the sugar beet crop, an increase in N-
fertilization caused a very small and probably not significant increase in nitrate concentration 
of drainage water and had almost no effect on nitrate leaching. It can be concluded that for a 
potato crop, good management of irrigation allowed drainage during the crop cycle to be 
decreased, and a reduction in N-fertilization allowed the nitrate concentration of drainage 
water to be decreased. For the sugar beet crop only irrigation had an effect. The N-fertilization 
rates tested have almost no impact on nitrate concentration of drainage water and nitrate 
leaching. Moreover looking at the relationships between all simulations of actual and virtual 
situations using STICS model (results not shown), the nitrate concentrations of drainage water 
were positively correlated to nitrate leaching (y=1.32x; r²=0.44; p<0.0001), and the nitrate 
leaching was positively correlated to drainage (y=0.19x; r²=0.55; p<0.0001). In addition, there 
was no correlation between nitrate concentration of drainage water and drainage (p=0.23). 
These two points showed that drainage, which is sometimes approximated by the difference 
between global precipitation and evapotranspiration, is not sufficient to estimate nitrate 
leaching, that this reinforces the interest in the use of dynamic soil-crop models to evaluate 
nitrate concentration in drainage water under agricultural lands because water soil content 
changes need to be taken into account. 
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Fig 3. 5. Relationships between (a) cumulative calculated nitrate leaching and cumulative calculated drainage as 
a function of irrigation, and (b) cumulative calculated nitrate leaching and nitrate concentration of drainage water 
as a function of N fertilization. 
 
From these numerical calculations, four main recommendations can be made. First, in 
the vulnerable zone of this aquifer it appears necessary to promote crops such as sugar beet 
and winter cereal crops with a high capacity for N uptake in order to limit the risk of N 
leaching. In the case of potato cropping, it could be recommended to grow nitrogen catch 
crops or cover crops such as crucifers (mustard, rape, radish etc.) before and after the main 
potato crop in order to decrease the nitrate content in the soil profile and thus decrease the 
nitrate leaching during and after the potato crop. Indeed, even with high N applications and 
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under the different conditions examined, the nitrate concentration of drainage water and the 
drainage amount remained quite low during the sugar beet study compared with the potato 
study. Second, even if the crop rotation includes a winter cereal such as oat, N fertilization 
during autumn should be avoided, since only few kg N ha-1 are taken up by the crop during 
winter. Third, the results of simulations confirmed that the control of irrigation can be as 
important as decreasing N-fertilizer rate in decreasing nitrate pollution, in particular for potato 
crops. Finally, it is necessary to take into account the nitrate contained in the irrigation water 
to avoid over-N-fertilization in cases of intense irrigation. 
3.1.3.4. Relations with ground water level  
In the study area, the ground water level is relatively close to surface, and it is thus 
recharged by drainage water, in contrast to certain alluvial plains where the ground water level 
can also be controlled by the river. The nitrate concentration of drainage water influences that 
of the ground water directly. From 1993 to 2002, the nitrate concentration in ground water in 
the aquifer of this vulnerable zone here decreased progressively from ca. 150 mg NO3- L-1 to 
ca. 50 mg NO3- L-1. The mean simulated nitrate concentrations of drainage water for the two 
crops corresponded approximately to those measured in the ground water: 150 mg NO3- L-1 in 
1993 and 60 mg NO3- L-1 in 2002. However it is interesting to note that during the same 
period, the cropped area with potatoes decreased while the cropped area of sugar beet 
increased by the same amount (Sanchez-Perez et al., 2003). Thus, a change in crop type, crop 
management or climate could explain the decrease in nitrate concentrations observed in the 
ground water. In order to test this hypothesis, simulations must be made for the entire aquifer 
during the study period (1993 to 2002). Moreover it would be necessary to evaluate the 
process of denitrification in soils in particular in wetlands and in the aquifers in order to 
understand the changes in nitrate concentration over many years. 
The simulation of the potato field experiment underlined a limitation of the STICS 
crop model when the ground water level rose into the soil simulation zone. Even if the anoxic 
conditions are simulated and have an impact on root growth, the results of simulation became 
unsatisfactory compared with field measurements for nitrate concentration in the saturated soil 
zone. In order to improve the predictive capacity of the model in these conditions, a solution 
would be to incorporate the process representing the ground water level movements and its 
nitrate concentration as an input variable of the model and to simulate its effect on soil water 
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and nitrogen content in the rooting zone, such as denitrification and dilution/concentration 
impacts on the nitrate concentration of soil solution. 
3.1.4. Conclusion 
 This work has shown that even if the absolute values of nitrate concentration in 
solution and water and nitrate transfer were not perfectly simulated using the STICS soil-crop 
model, as during the potato experiment, the trends and range of variations were correctly 
simulated in particular for the sugar beet experiment. Moreover, the order of magnitude of the 
yield was correct in the case of crop without pests and diseases. Globally satisfactory results 
were obtained for soil water and nitrogen simulations which allowed the model use to analyse 
and better understand the impacts of climate, N-fertilization, irrigation, crop type, and nitrate 
concentration in irrigated water on drainage, nitrate leaching, and nitrate concentration in 
drainage water. 
The simulations confirmed that drainage is controlled by rainfall but also by excess of 
irrigation, which must be avoided by strictly adjusting the water volume applied to crop 
requirements. In addition to excess irrigation, another important factor is the crop type. For 
the two crops examined here, sugar beet had a higher nitrogen uptake capacity, and a longer 
growing season than potato, which explained a significant part of the difference in nitrate 
concentration of drainage water between the two studies. N-fertilization rate also influenced 
the nitrate concentration in drainage water but mainly when N-fertilizer use is excessive or 
untimely. Thus, omission of autumn N-fertilization and a decrease in N-fertiliser rate after 
taking into account the nitrate concentration of irrigation water is highly recommended. 
Furthermore, the management of the fallow period between two main crops often plays a 
decisive role in the management of nitrogen pollution (Machet et al., 1997; Beaudoin et al., 
2005). The use of nitrogen catch crop or cover crop during this period could be an efficient 
solution to reduce nitrogen leaching particularly when potato is cropped in the rotation. 
STICS model simulations complemented the results obtained with the field studies. A 
great advantage of using a soil-crop model is that it allows the impact of various cropping 
sequences to be better understood, and quantified, independently of the occurring climate. A 
key point is that all the processes are taken into account in the water and nitrogen dynamic 
balance, including the estimated quantities taken up by the plant, the mineralization of soil 
organic matter and coming from the crop residues, and the nitrate transfer into the soil and 
under the rooting depth, corresponding to nitrate leaching. 
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In a subsequent step, the model could be used to carry out larger virtual experiments. 
The choice of agro-environmental criteria and the use of longer climatic series and different 
crop rotations could allow crop systems adapted to the risk of N leaching in this watershed to 
be identified. In such studies, it will be possible i) to simulate the effect of nitrogen catch 
crop, ii) to fertilize as rationally as possible since the model integrates all nitrogen sources, 
and iii) to better understand temporal changes in nitrate concentrations in ground water from 
the beginning of the 1990s to the present. 
 
 
References. Les références bibliographiques sont reportées en fin de manuscrit. 
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3.2. Prise en compte dans la modélisation des variations du niveau de nappe 
et de la concentration en nitrate de la nappe 
 
La seconde partie de ce chapitre n’a pas fait l’objet d’une publication. Il s’agit de 
proposer une modification du formalisme de STICS en réponse aux limites du modèle que 
nous venons de mettre en évidence lorsque le niveau de nappe remonte dans les horizons de 
sol simulés. 
3.2.1. Introduction 
Comme nous l’avons vu précédemment, l’utilisation du modèle de culture STICS peut 
se révéler inadaptée dans certaines situations où le niveau de nappe remonte jusqu’à la zone 
racinaire. En effet, en évaluant STICS sur les expérimentations de culture de pommes de terre 
au Pays-Basque, le modèle s’est révélé incapable de correctement simuler les quantités d’eau 
et d’azote du sol lorsque le niveau de nappe remonte jusque dans les horizons simulés. C’est 
pourquoi nous avons choisi dans un premier de temps de modéliser uniquement la période 
durant laquelle le niveau de la nappe ne remontait pas dans les horizons de sol simulés 
(jusqu’à 1 mètre de profondeur). La saturation des horizons superficiels peut avoir plusieurs 
effets sur le fonctionnement du système sol-plante, notamment une anoxie, ainsi qu’une 
modification importante des quantités d’azote minéral des horizons de sol saturés. Le forçage 
de la hauteur de nappe et de la concentration en nitrate de la nappe est une voie de 
modification de STICS qui a été envisagée pour permettre de prendre en compte ces 
phénomènes et donc d’améliorer la qualité des simulations de STICS dans les cas où la nappe 
sature les horizons superficiels, même temporairement sur le cycle cultural. 
Dans son fonctionnement actuel, en activant la macroporosité, STICS peut gérer les 
variations du niveau de nappe. Ce niveau de nappe va être calculé en fonction de la quantité 
d’eau dans la macroporosité (Brisson et al., 1998). Cette quantité d’eau de la macroporosité 
est nommée « excès » et va être affectée pour chaque horizon. Le niveau de nappe va fluctuer 
d’une part en fonction des précipitations et d’autre part par l’éventuelle activation des 
remontées capillaires. L’activation de celles-ci nécessite le renseignement d’une quantité 
d’eau en mm (« capiljour ») qui va remonter systématiquement chaque jour. Cette quantité est 
fixe et donc identique tous les jours de la simulation, et aucune concentration en nitrate ne lui 
est associée.  
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L’objectif de cette partie est d’évaluer la qualité prédictive d’une version modifiée de 
STICS par rapport à la version normale sur une période de simulation qui inclut des épisodes 
de remontée de nappe. La qualité prédictive sera évaluée par comparaison des concentrations 
en nitrates mesurées avec celles calculées par les deux versions de STICS. 
3.2.2. Matériels et méthodes 
3.2.2.1. Sites d’étude et protocole expérimental 
La description détaillée du site d’étude (ferme expérimentale d’Arkaute au Pays-
Basque, Espagne) se trouve dans le paragraphe matériels et méthodes de la partie précédente. 
Une culture de pommes de terre (semis le 9 juin 1993 et récolte le 28 septembre 1993) a été 
suivie d’une culture d’avoine. La période simulée s’étale du 30 Janvier 1993 (Jour Julien 30) 
au 15 janvier 1994 (Jour Julien 380). La profondeur de sol modélisée est de 100 cm. Au cours 
de la période modélisée, le niveau de nappe remonte à plusieurs reprises dans les horizons de 






























Figure 3.6. Variation du niveau de nappe dans les horizons de sol pendant la période simulée. 
 
Les concentrations en nitrate de la nappe ont également varié pendant la période 
simulée, et s’échelonnent de 90 à 309 mgNO3.L-1 (Figure 3.7). 
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Figure 3.7. Evolution des concentrations en nitrates pendant la période simulée. 
 
Les hauteurs de nappe et les concentrations en nitrate de la nappe ont été mesurées 
dans un piézomètre situé à proximité de la parcelle expérimentale toutes les 1 à 2 semaines. 
Au cours de la culture de pommes de terre, l’impact sur le rendement de différents 
niveaux d’irrigation a été évalué. Mais seul le niveau d’irrigation de 35 mm a fait l’objet d’un 
suivi des concentrations en nitrate du sol grâce à des bougies poreuses installées à différentes 
profondeurs (20, 35, 55, 75, et 95 cm). Par ailleurs, deux doses d’engrais ont été apportées : 
l’une le 31 mai 1993 (144 kgN.ha-1) et l’autre le 29 Septembre 1993 (83 kgN.ha-1). Le détail 
du protocole expérimental est également décrit dans la partie précédente. 
3.2.2.2. Modifications du modèle STICS 
Nous avons choisi de proposer des modifications de façon à pouvoir lire un fichier 
d’entrée contenant les hauteurs de nappe et les concentrations en nitrate associées provenant 
de mesures piézométriques ou de sorties de modèle hydrologique, la hauteur de nappe étant 
transformée ensuite dans le modèle en une quantité d’eau semblable aux remontées capillaires 
qui étaient déjà simulées. Pour cela, des modifications de formalisme du module de transfert 
d’eau et de nitrate ont été proposées. D’un point de vue pratique, il est nécessaire d’activer la 
macroporosité et de mettre une infiltrabilité nulle à la base du dernier horizon. Ceci est 
nécessaire afin d’empêcher que l’eau apportée pour le forçage de la hauteur de nappe soit 
drainée immédiatement à la base du profil. Ensuite, il faut activer les remontées capillaires et 
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mettre une humidité minimale (humidité pondérale en %) pour l’activation des remontées 
capillaires (« humcapil ») très élevées (par exemple de 50%), afin de ne pas limiter les 
remontées capillaires. 
La première étape des modifications de formalisme a consisté en la lecture du fichier 
d’entrées qui contient pour chaque jour simulé la hauteur de nappe (« hautnappe ») et la 
concentration en nitrate de l’eau (« concnitnappe »). La hauteur de nappe est exprimée en 
centimètre par rapport au niveau du sol et la concentration en nitrate en mg de nitrate par litre. 
Il est à noter que la lecture de ce fichier d’entrées est conditionnée par l’activation de 
« codeleccapil ». Dans le cas contraire, STICS fonctionne normalement et aucune des 
modifications proposées ne produit d’effet. 
La seconde étape concerne le calcul de la quantité d’eau à injecter ou à retirer dans le 
profil (« capiljour »)  pour atteindre le niveau de nappe forcé (« hautnappe ») (Figure 3.8). 
Lorsque le niveau de nappe augmente, cette quantité d’eau prend en compte la saturation à la 
capacité au champ de la microporosité ainsi que la saturation jusqu’à l’humidité à saturation 
de la macroporosité. Lorsque le niveau de nappe diminue cette quantité correspond à l’eau 
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Figure 3.8. Calcul de la quantité d’eau entrant dans le profil (« capiljour ») pour atteindre la hauteur de nappe 
imposée (« hautnappe ») 
 
La troisième étape consiste, lorsque le niveau de nappe augmente, à répartir la quantité 
d’eau précédemment calculée, dans la microporosité et la macroporosité. En effet, la quantité 
d’eau calculée à l’étape précédente est d’abord injectée dans la macroporosité, puis une partie 
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est ajoutée à la microporosité (Fig.3.9). Lorsque le niveau de nappe diminue, cette quantité 
















Figure 3.9. Répartition de la quantité d’eau calculée dans la macroporosité et la microporosité lorsque le niveau 
de nappe augmente. 
Une concentration en nitrate est également associée aux flux d’eau ascendants. 
L’hypothèse retenue ici est que lorsque le niveau de nappe remonte, la concentration en 
nitrate des horizons de sol saturé est celle mesurée dans la nappe. La concentration en nitrate 
de la nappe est donc forcée chaque jour pour l’ensemble de la microporosité située dans la 
zone saturée. Cette concentration doit être indiquée en mg NO3-.L-1 en donnée d’entrée, mais 
elle est transformée en kgN.ha-1. Dans le cadre du travail sur le site de la plaine alluviale de la 
rivière Alegria, la concentration est forcée par celle provenant des concentrations en nitrate 
mesurées dans la nappe. Cette concentration prend donc en compte le mélange entre les 
nitrates de l’eau de la nappe et ceux de la microporosité du sol. En effet il a déjà été montré 
que les variations du niveau de la nappe affectent les concentrations en soluté du sol 
(Brouyère et al., 2004). 
Enfin, le module de dénitrification basé sur le modèle NEMIS (Hénault et Germon, 
2000) a été utilisé afin de modéliser les processus de dénitrification pour toute la zone saturée. 
Le paramètre « vpotdenitnappe » permet de renseigner la dénitrification potentielle dans la 
nappe. La dénitrification est un processus biologique qui participe au cycle de l’azote 
(Knowles 1982 ; Bothe et al. 2007). Même si certains eucaryotes comme les champignons 
(Zumft 1997) et les foraminifères (Risgaard-Petersen et al. 2006) sont capables de dénitrifier, 
ce processus est principalement assuré par les bactéries (Zumft 1997). Ce processus 
hétérotrophe, véritable « respiration des nitrates », est une alternative à la respiration aérobie : 
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en présence de faibles concentrations d’oxygène ou en son absence, les nitrates jouent le rôle 
d’accepteur final d’électron. Il existe également la dénitrification autotrophe, sur carbone 
minéral, qui a besoin d’un donneur d’électrons comme les sulfures. 
3.2.3. Résultats : Evaluation de la version modifiée de STICS 
Les concentrations en nitrates mesurées à différentes profondeurs ont été comparées 
avec les concentrations calculées avec la version « normale » de STICS ainsi qu’avec la 
version « modifiée » avec activation ou non de la dénitrification. Le tableau 3.7 reporte les 
critères statistiques utilisés afin d’évaluer la qualité prédictive des différentes versions du 
modèle utilisées. 
Tableau 3.7. Evaluation statistique de la qualité de simulation. ME = Mean Error ; RMSE = Root Mean Square 
Error ; EF = Model Efficiency. 
    STICS 6.2 modifié Profondeurs
 
Critères 
statistiques STICS 6.2 nappe nappe+denit50 
 ME 48,4 -57,4 -19,9 
 ME (%) 41,3 -49,0 -17,0 
 RMSE 87,3 92,8 60,6 
 RMSE (%) 74,6 79,2 
20 cm 
  EF -0,1 -0,2 
51,7 
0,5 
 ME 52,1 -43,2 1,5 
 ME (%) 43,7 -36,2 1,3 
 RMSE 98,2 89,2 70,4 
 RMSE (%) 82,4 74,8 
35 cm 
 EF -0,4 -0,1 
59,1 
0,3 
  ME 52,8 4,4 7,9 
 ME (%) 59,6 4,6 8,9 
 RMSE 67,9 83,3 39,2 
 RMSE (%) 76,5 85,8 
55 cm 
  EF -1,0 -0,7 
44,2 
0,3 
  ME 21,4 -51,4 -25,3 
 ME (%) 28,8 -65,0 -34,1 
 RMSE 59,5 77,7 49,4 
 RMSE (%) 80,1 98,3 
75 cm 
  EF -0,7 -1,3 
66,6 
-0,1 
 ME 27,5 -41.9 -23,49 
 ME (%) 34,4 -51,8 -29,52 
 RMSE 45,6 71,2 44,00 
 RMSE (%) 57,2 88,0 
95 cm 
  EF  -1,8  -5,7  
55,29 
-1,48 
 L’utilisation du modèle STICS dans sa version normale (STICS 6.2) sans prendre en 
compte le niveau de nappe n’apporte pas de résultats satisfaisants. En effet, quel que soit la 
profondeur, l’efficience du modèle est négative. Le biais est systématiquement positif et 
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important. La simulation tend donc à sous-estimer les concentrations en nitrates du sol. Cette 
sous-estimation a lieu principalement en fin de simulation lors des remontées de nappes 
associées à de fortes concentrations en  nitrates (Figures 3.10). L’erreur de prédiction est 
également particulièrement importante de 20 à 75 cm (supérieure à 75%), elle est un peu 
moins élevée à 95 cm de profondeur (57%). Ces résultats confirment que l’utilisation du 
modèle STICS dans son état actuel n’est pas appropriée, lorsque la nappe remonte dans les 
horizons de sols simulés. 
 La prise en compte du niveau de nappe et des concentrations en nitrate associées sans 
activation de la dénitrification (STICS 6.2 nappe) ne permet pas d’améliorer significativement 
l’efficience de la modélisation. Le biais devient négatif à 20, 35, 75 et 95 cm. Cela s’explique 
par la prise en compte des concentrations en nitrate de la nappe. Les concentrations en nitrate 
simulées sont alors plus proches de celles observées en fin de simulation, notamment mi-
octobre (jour Julien 320) ; par contre, elles sont nettement surestimées lors de l’épisode de 
remontée de nappe de fin mai début juin (autour du jour 150) (Figure 3.10). Cela s’explique 
car la remontée du niveau de nappe autour du jour 150 est associée à des températures 
élevées, ce qui a pour effet d’augmenter le processus de dénitrification dans les horizons 
superficiels. Or pour cette simulation, ce processus n’est pas pris en compte. Cela conduit 
donc à une surestimation des concentrations en nitrates pour ces 3 profondeurs. A 55 cm de 
profondeur, le biais est très faible car les concentrations simulées sont toujours surestimées 
autour du Jour 150, mais elles sont cette fois sous-estimées de façon importante en fin de 
simulation. L’erreur de prédiction est systématiquement importante (supérieure ou égale à 
75%) quelle que soit la profondeur. Il apparaît donc nécessaire de prendre en compte le 
processus de dénitrification en plus des hauteurs de nappe et des concentrations en nitrates de 
la nappe. 
 Sur ce site d’étude des précédents travaux ont permis d’estimer la dénitrification 
potentielle à environ 50 kgN/ha/jour pour le premier mètre d’épaisseur de sol (Sanchez-Pérez 
et al., 2003c). Cette valeur de dénitrification potentielle est en accord avec de nombreuses 
autres études réalisées dans les zones humides en Europe de l’ouest sous climat tempéré 
(Pinay et al., 2000 ; Clement et al., 2002 ; Bretar et al., 2002 ; Cosandey et al., 2003 ; Dhondt 
et al., 2004). C’est donc cette valeur qui a été utilisée afin d’activer la dénitrification en plus 
de la prise en compte du niveau de nappe et de la concentration en nitrate (STICS 6.2 
nappe+denit50). Les résultats de la simulation montrent que cela permet d’améliorer 
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significativement la qualité prédictive du modèle. En effet, l’efficience est positive à 20, 35, et 
55 cm. Par contre, même si elle est améliorée, elle reste négative à 75 cm (-0,1) et 95 cm (-
1,5). Le biais est inférieur à 10% à 35 et 55 cm. A 25 cm les concentrations simulées sont 
légèrement surestimées, notamment en fin de simulation (Figure 3.10), et le biais atteint donc 
17%. A 75 et 95 cm les concentrations sont surestimées de 30 et 34%. L’erreur de prédiction 
diminue et varie de 44 à 66% ce qui se rapproche des valeurs obtenues par Schnebelen et al. 
(2004) qui vont de 15 à 68%. 
 
Figure 3.10. Concentrations en nitrates observées et simulées avec la version « normale » de STICS et avec la 
version avec ou non activation de la dénitrification aux différentes profondeurs étudiées. 
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La figure 3.11 représente les quantités d’azote dénitrifié simulées pour chaque jour de 
la période d’étude avec une denitrification potentielle de 50 kgN/ha. La quantité journalière 
d’azote dénitrifié va dépendre de la hauteur de nappe, de la disponibilité en azote, ainsi que de 
la température du sol. Les plus forts taux de dénitrification sont obtenus lorsque le niveau de 
nappe remonte presque jusqu’à la surface du sol, ce qui est le cas aux alentours du jour 150, 
ce qui correspond à fin Mai début Juin 1993. Les températures étaient également élevées 
durant cette période. Ces deux facteurs expliquent pourquoi la dénitrification atteint un 
maximum de 35 kgN/ha/jour au cours de cette période. Sur l’ensemble de la période (350 
jours) d’étude la quantité d’azote dénitrifié est de 1083 kgN/ha pour 1 mètre de sol. Ce qui 























Figure 3.11 Dénitrification journalière simulée 
  
 
3.2.4. Discussion / Conclusion  
Le fonctionnement actuel du modèle STICS ne permet pas de modéliser correctement 
les flux d’eau et d’azote lorsque la nappe remonte dans les horizons de sols simulés. 
L’utilisation du niveau de nappe mesuré comme variable d’entrée afin de forcer les variations 
du niveau de nappe dans les horizons de sol simulés permet d’améliorer la qualité des 
simulations à certaines périodes de la simulation, mais se traduit également par une 
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importante surestimation des concentrations à d’autres périodes. Ceci s’explique par la 
présence d’importants processus de dénitrification simultanément aux épisodes de remontées 
du niveau de nappe. Les concentrations en nitrates mesurées semblent indiquer que cette 
dénitrification a eu lieu également en profondeur. Il est donc apparu nécessaire de prendre en 
compte la dénitrification. Dans la littérature, il apparaît que la dénitrification peut avoir lieu 
dans les horizons superficiels du sol et également dans les aquifères lorsque la concentration 
en oxygène est inférieure à 0,2 mg/L (Iribar, 2007). Dans les horizons superficiels de sol, 
Oehler (2005) a estimé par modélisation une dénitrification réelle maximale de l’ordre de 240 
kgN/ha/an dans les zones proches du cours d’eau des bassins versants en Bretagne. Bordenave 
et al. (2005) ont trouvé des valeurs similaires. Jarvis et al. (2001) trouvent des valeurs 
comprises entre 50 et 150 kgN/ha/an dans les sols peu drainants. Dans les aquifères le 
potentiel de dénitrification est généralement fortement dépendant des apports de carbone 
organique dissout et peut atteindre jusqu’à 30 kgN/ha/jour (Iribar, 2007). D’autres études 
indiquent des taux maximum de dénitrification potentielle de 11 kgN/ha/jour pour Lin et al. 
(2008), 5,8 kgN/ha/jour pour Korom (1992), et 2,4 kgN/ha/jour pour Schipper et al. (2000). 
La quantité totale d’azote dénitrifié calculée au cours de notre expérimentation est 
nettement supérieure à celle généralement admise dans la littérature tant dans les horizons de 
sol superficiels que dans les aquifères. La surestimation des quantités d’azote dénitrifié doit 
essentiellement provenir de l’hypothèse utilisée pour la prise en compte des nitrates de la 
nappe. En effet, ce sont les concentrations mesurées dans la nappe qui sont utilisées comme 
variables d’entrée et assignées à l’ensemble de la zone saturée. L’hypothèse sous-jacente est 
que lors des variations du niveau de nappe la concentration mesurée prend en compte le 
mélange entre l’eau de la nappe et l’eau des horizons de sol. En d’autres termes, on a fait 
l’hypothèse que la concentration en nitrate était homogène dans l’eau de la nappe, et qu’il n’y 
avait donc pas de gradient vertical des concentrations en nitrates. Or pour ce cas d’étude, les 
concentrations en nitrates mesurées dans la nappe ne sont pas descendues en dessous de 95 
mgNO3-L-1, alors que celles mesurées dans les bougies poreuses les plus profondes étaient 
proches de 0 aux alentours du jour 150. À chaque fois que la nappe était présente dans les 
horizons de sol simulés, une quantité importante d’azote était donc apportée et ensuite 
dénitrifiée. C’est ce forçage par les concentrations en nitrates élevées de la nappe qui peut 
expliquer en grande partie la surestimation des quantités d’azote dénitrifié au cours de la 
période d’étude. 
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Les hypothèses utilisées pour la prise en compte du niveau de nappe et des 
concentrations en nitrates, ainsi que pour la dénitrification permettent donc d’améliorer 
sensiblement la qualité prédictive du modèle des concentrations en nitrates du sol. Mais cela 
entraîne une importante surestimation de la dénitrification. Deux solutions peuvent être 
envisagées afin de remédier à ce problème. Soit recalculer la concentration en nitrate de 
chaque couche élémentaire de sol en fonction de la concentration en nitrate de la nappe du 
jour n et de celle du jour n-1 de la couche de sol. Soit imposer la concentration en nitrate de la 
nappe uniquement pour les horizons de sols nouvellement saturés par la nappe.  
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3.3. Conclusion partielle 
 Dans cette partie, c’est le cas d’une nappe alluviale dont dans la recharge s’effectue 
principalement par l’infiltration et la percolation  de l’eau à travers la zone non saturée qui a 
été étudié. Dans une telle situation les fuites de nitrate sous les parcelles agricoles influencent 
donc significativement les concentrations en nitrate de la nappe. La modélisation de deux 
situations culturales (une culture de pommes de terre en 1993 et une culture de betteraves à 
sucres en 2002) a permis de confirmer que les pratiques agricoles avaient un impact 
significatif sur l’évolution des concentrations en nitrate de la nappe. 
 L’utilisation d’un modèle agronomique tel que STICS a également permis d’apporter 
plusieurs éléments de réponses qui expliquent cette évolution. L’évolution du type de culture 
dominante (betterave à sucre remplaçant progressivement la pomme de terre) permet 
d’expliquer une partie de la baisse des concentrations en nitrates des eaux de drainage 
observée entre les deux études (entre 1993 et 2002). Ceci s’explique notamment par la plus 
forte capacité d’absorption d’azote de la betterave. La modification des pratiques culturales 
peut également jouer un rôle. En effet, la maîtrise des doses d’irrigation même pendant les 
mois d’été et une meilleure gestion de la fertilisation azotée, avec notamment la suppression 
d’apport à l’automne, et la prise en compte des quantités d’azotes apportées par l’eau 
d’irrigation, permettent ainsi de limiter efficacement les fuites de nitrates. 
 Enfin la modélisation de la culture de pommes de terre a mis en évidence les limites 
du modèle STICS lorsque le niveau de nappe remonte jusque dans les horizons de sol simulés. 
Afin d’améliorer la qualité des simulations lorsqu’une telle situation se produit, une 
modification du modèle a été effectuée. Il s’agit d’imposer le niveau de nappe et la 
concentration en nitrate de la nappe. De plus le module de dénitrification basé sur NEMIS et 
déjà utilisé pour les horizons de sols superficiels a été adapté et étendu à la zone saturée du 
sol. L’évaluation de ces modifications a montré que la prise en compte du niveau de nappe et 
de la concentration en nitrate ne permettait pas d’améliorer la qualité prédictive de la 
simulation. Afin de noter une amélioration significative de la simulation, il faut en plus 
activer la dénitrification. 
 Afin de simuler de façon satisfaisante l’évolution des concentrations en nitrate de la 
solution du sol, les quantités d’azotes dénitrifiés simulées ont été très importantes. Le 
fonctionnement des modifications apportées au modèle STICS laisse à penser qu’il pourrait 
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s’agir en partie d’une surestimation du modèle. Toutefois, des précédents travaux ont montré 
que les quantités potentielles d’azote dénitrifié pouvaient être également très importantes et 
assez similaires à celles simulées. Or, à certains moments de la période d’étude, les conditions 
réelles ont été très proches des conditions de dénitrification potentielles avec une zone saturée 
très importante qui s’étend jusque dans les horizons de surface du sol riches en carbone, une 
nappe avec de fortes concentrations en nitrate, et des températures élevées. Les plaines 
alluviales constituent donc des zones où les processus de dénitrification peuvent se révéler 
très intenses. 
 Dans ce chapitre, la recharge de la nappe par des flux latéraux était négligeable. Mais 
dans le cas d’un cours plus important, la zone d’influence du cours d’eau sur l’aquifère est 
beaucoup plus importante, et les concentrations en solutés et les variations du niveau de nappe 
sont donc dépendantes à la fois du drainage et du niveau d’eau dans le cours d’eau.  Dans ce 
type de situation, il semble alors nécessaire d’utiliser un modèle hydrogéologique de 
circulation d’eau et de soluté dans le cours d’eau et l’aquifère, en plus d’un modèle de culture, 
afin de pouvoir modéliser de façon satisfaisante l’évolution des concentrations en soluté dans 
la nappe alluviale. 
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Chapitre 4. Impact des pratiques sur la concentration en 
nitrates d’une nappe alluviale : cas d’une nappe à 
recharge verticale et latérale. 
 
Ce quatrième chapitre s’intéresse à l’étude de l’impact des pratiques agricoles sur les fuites 
de nitrate et les concentrations en nitrate de la nappe alluviale d’un cours d’eau plus 
important que dans le cas de la plaine alluviale d’Alegria en Espagne, à savoir la rivière 
Garonne. La zone d’influence de la Garonne sur l’aquifère est plus importante et la recharge 
de l’aquifère s’effectue donc d’une part par le drainage vertical mais également par des flux 
latéraux. Les concentrations en nitrate de la nappe vont être le résultat des échanges nappe-
rivières, et des échanges nappe-zone insaturée. Ce chapitre est organisé en deux parties 
présentées sous forme de publication. 
La première partie concerne l’étude de l’impact des pratiques agricoles sur les fuites de 
nitrate dans un méandre de la Garonne. Cette publication a été soumise à la revue 
Agriculture, Ecosystems and Environment (AGEE). 
La deuxième partie de ce chapitre complète la précédente et présente le couplage des sorties 
du modèle agronomique STICS (drainage et concentrations en nitrate) avec le modèle hydro-
biogéochimique 2SWEM. Ce couplage permet d’évaluer l’impact des pratiques agricoles sur 
les concentrations en nitrate de la nappe alluviale en interaction avec le cours d’eau. Cette 
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4.1. Impact des pratiques agricoles sur les fuites de nitrate dans un méandre 
de la plaine alluviale de la Garonne 
La première partie de ce chapitre consiste d’abord à modéliser l’effet des systèmes de 
culture et ainsi de pouvoir estimer les fuites de nitrate sous les parcelles agricoles. Cette partie 
se présente sous forme de publication qui a été soumise à Agriculture, Ecosystems and 
Environment (AGEE).  
Résumé : 
 Les plaines alluviales se caractérisent généralement par la présence d’une nappe peu 
profonde, et de sols profonds et fertiles, favorables à l’agriculture. C’est pourquoi les nappes 
alluviales sont particulièrement vulnérables aux pollutions azotées liées aux activités 
agricoles. Cette étude a été réalisée sur une zone de l’aquifère alluvial sableux de la Garonne. 
 Une première étape a consisté à évaluer la qualité prédictive des quantités d’eau et 
d’azote minéral du sol calculées par le modèle STICS par rapport à celles mesurées sur le 
terrain sur 7 parcelles agricoles représentatives de la zone étudiée. Les variables de sortie du 
modèle concernant le drainage, la concentration en nitrate des eaux de drainage, ainsi que la 
quantité de nitrate lixiviée, ont été calculées en utilisant le modèle. Les quantités d’eau et 
d’azote nitrique calculées par STICS sont globalement en bon accord avec celles mesurées sur 
les parcelles agricoles (r²=0.82, p>0.001 pour les quantités d’eau du sol et r²=0.92, 
p<0.001pour les quantités d’azotes minérales). En moyenne, pour l’ensemble des parcelles 
étudiées, la quantité d’eau du sol est légèrement sous-estimée de 10.3 mm (3%) sur 1,2 m de 
sol, et les quantités d’azote minéral simulées sont très proches de celle mesurées avec 
seulement 0,5 kg N ha-1 (0.4%) d’écart sur 1,2 m, indiquant que le modèle n’induit pas de 
simulation biaisée. Toutefois, il existe quand même des disparités entre les parcelles étudiées 
au niveau de la qualité des simulations, mais qui ne remettent pas en cause la validité du 
modèle. Le modèle a ensuite été utilisé pour calculer l’évolution temporelle des fuites de 
nitrate sur les parcelles étudiées, et pour examiner l’effet de mesures correctives visant à 
réduire les fuites de nitrate et notamment la concentration en nitrate des eaux de drainage. 
Aucune différence significative des quantités d’azote minéral du sol à la récolte entre les 
cultures n’a été constatée en raison de la grande variabilité du stock d’azote minéral du sol 
entre les parcelles et des pratiques agricoles de fertilisation azotée et d’irrigation. Cependant, 
les plus fortes quantités d’azote minéral mesurées à la récolte ont été mesurées après les essais 
de maïs en vue de programmes de sélection pour lesquels la fertilisation azotée est 
manifestement trop élevée. Le drainage et la concentration en nitrate des eaux de drainage 
calculés sont également extrêmement variables mettant en évidence les ponctualités 
temporelle et spatiale des fuites de nitrate. Pour certaines parcelles, la concentration moyenne 
annuelle en nitrate simulée dans les eaux de drainage aurait dépassé 300 mg NO3-L-1 et la 
quantité d’azote lixiviée dépasserait les 100 kg N.ha-1. La quantité d’azote minéral du sol en 
fin d'automne, avant la période de drainage, est clairement le facteur déterminant pour 
expliquer cette variabilité de lixiviation et de concentration en nitrate. Les expérimentations 
virtuelles réalisées en utilisant le modèle STICS ont permis de confirmer i) l'impact 
déterminant de la quantité d’azote minéral du sol à l’automne sur la lixiviation des ions 
nitrate, et ii) l’efficacité des cultures intermédiaires dans la réduction des quantités d’azote 
minéral du sol et, par voie de conséquence, de la réduction de la concentration en nitrate dans 
les eaux de drainage, de 60 à 70% dans les cas testés. 
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Evaluation of nitrate leaching under agricultural land of the Garonne alluvial 
plain, in “on farm conditions” during 3 years: in between field plot variability is mainly 
determined by the cropping system. 
G. Jégo(a), J.M. Sanchez-Pérez(a), and E. Justes(b) *
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Abstract : 
Alluvial plains are characterised by shallow groundwaters and generally comprise rich, 
deep agricultural soil. Therefore, alluvial groundwaters are particularly vulnerable to nitrate 
pollution from agriculture. This study was performed on a coarse-grained alluvial aquifer of 
the Garonne river (France). 
After validation of the STICS soil-crop model against measured soil water and soil 
mineral N content in agricultural plots, drainage, nitrate concentration in drainage water and 
nitrate leaching in these plots were calculated using the model. Simulations of Soil Water 
Content (SWC) and Soil Mineral Nitrogen (SMN) by the STICS soil-crop model were found 
satisfactory (r²=0.82, p>0.001 and r²=0.92, p<0.001 respectively). On average for all field 
plots studied, SWC was slightly overestimated by 10.3 mm (3%) and SMN had a negligible 
margin of 0.5 kg N ha-1 (0.4%) although some discrepancies occurred between measured and 
simulated data. The model was then used to evaluate temporal and spatial variability in nitrate 
leaching and to examine measures to mitigate nitrate leaching, particularly nitrate 
concentration in drainage water. No significant difference in SMN between crops was found 
at harvest due to the large variability between field plots and farming practices, however 
larger amounts were observed after tryout maize probably due to overfertilization. Simulated 
drainage and nitrate concentration were also extremely variable. For some plots, simulated 
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mean annual nitrate concentration in drainage water would exceed 300 mg NO3- L-1 and 
predicted nitrate leaching would exceed 100 kg N ha-1. The SMN in late autumn, before 
winter drainage, was the determining factor explaining this variability. Virtual experiments 
carried out using the STICS model confirmed i) the determining impact of autumn SMN on 
nitrate leaching, and ii) the efficiency of catch crops in lowering SMN and thus nitrate 
concentration in drainage water, from 60 to 70% in the cases evaluated.   
Keywords: Soil mineral nitrogen; nitrate leaching; STICS soil-crop model; agricultural 
practices; alluvial plain; catch crops 
4-1-1. Introduction 
Alluvial plains are characterised in particular by the presence of shallow groundwater 
and generally provide rich and deep soil favourable for agriculture. Therefore, alluvial 
groundwater is particularly vulnerable to nitrate (NO3-) pollution due to N use in agriculture. 
Indeed several studies have shown that nitrate leaching through unsaturated soil can have an 
important impact on groundwater pollution (Gustafson, 1983; Strebel et al., 1989; Bijay-
Singh et al., 1995; Arrate et al., 1996, Sanchez-Perez et al., 2003b). However, the relationship 
between groundwater NO3- contamination and N sources on the soil surface is complicated. 
Several important sources of N in agricultural soils, such as mineralisation from organic 
matter or crop residues particularly rich in N, e.g. legumes, fertiliser or atmospheric 
deposition, can be converted to NO3- and incorporated into groundwater recharge (Böhlke, 
2002). The quantity of N fertiliser and atmospheric deposition can quite easily be measured, 
but soil mineralisation and the quantities of N2 fixed by legumes are more difficult to 
determine. That is why a soil-crop model, validated on measurable variables such as soil 
water content and soil nitrogen content, is useful in studying nitrate leaching in agricultural 
areas. Many models such as CERES (Ritchie and Otter, 1984; Jones and Kiniry, 1986), EPIC 
(Williams et al., 1989) and STICS (Brisson et al., 1998) are able to simulate crop growth and 
water and nitrogen balances at plot scale. Nevertheless, the predictive quality of these models 
has been mostly evaluated on annual experiments and/or in experimental conditions. The 
model’s ability to predict water and nitrogen losses over 2 or 3 years and in “on farm” 
condition need to be evaluated (Beaudoin et al., 2008). One possibility is to compare 
simulated and regularly measured soil water and mineral nitrogen in the rooting zone of the 
soil.  
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The alluvial plain of the Garonne comprises a succession of terraces. An alluvial 
aquifer is situated in the first terrace, which is composed of coarse alluvium. The first 50-100 
metres from the riverbank are composed of riparian forest and poplar plantations, beyond 
which lies agricultural land. The alluvial aquifer has a layer about 6-7 m thick, overlying 
impermeable and indurate marl. Previous measurements of nitrate concentration in this 
aquifer show important spatial variability. The nitrate concentration in groundwater is 
globally between 10 and 60 mg NO3 L-1 with values higher than 90 mg NO3 L-1 in some 
piezometers, whereas it is between 10 and 20 mg NO3 L-1 in the river (Sanchez-Perez et al., 
2003a, Weng et al., 2003). The interactions between river water and groundwater could 
explain a part of the spatial distribution of nitrate groundwater concentrations. Indeed, 
dilution and denitrification processes could explain the low groundwater nitrate concentration 
(ca. 10 mg NO3 L-1) observed in the alluvial aquifer along the riverbank. There are “hot spot” 
of denitrification in the aquifer area regularly subjected to mixture of river water and aquifer 
water (McClain et al., 2003, Iribar, 2007). In addition, in this area the nitrate concentrations of 
groundwater are diluted by river water (Peyrard, 2008). But there were also important spatial 
variations of groundwater nitrate concentration inside the alluvial aquifer where the influence 
of river water was very low. The hypothesis tested in this study is that the variations of nitrate 
concentration in drainage water under each agricultural plot of the alluvial plain could explain 
why there are important spatial variations of groundwater nitrate concentration. 
The modelling of nitrate leaching under the monitored plots could help us to identify 
plots with high nitrate concentrations in drainage water. In these plots we can carry out virtual 
experiments using the soil-crop model validated in order to evaluate the impacts of other crop 
management aiming at minimising nitrate leaching and in particular nitrate concentration in 
drainage water. N fertilisation, crop rotation and fallow period between two main crops 
management could influence significantly the Soil Mineral Nitrogen (SMN) quantity, and so 
the nitrate concentration in drainage water. An over N fertilisation do not have necessarily a 
significant impact on nitrate leaching during the crop but could impact the autumn soil nitrate 
levels after harvest and the subsequent N leaching for the next crop (Shepherd and Chambers, 
2007). If the SMN at harvest was important and if there was no crop sowing immediately, the 
use of a catch-crop could be an efficient way to reduce nitrate leaching during fallow period 
(see the review of Thorup-Kristensen et al., 2003). Irrigation can also influence nitrate 
leaching but by modifying the amount of drainage water (Diez et al., 1997; Mailhol et al., 
2001; Fang et al., 2006). 
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The aims of this study were (1) to evaluate the predictive quality of the STICS soil-
crop model for simulating soil water and mineral contents for three successive annual periods 
in comparison to field measurements for some representative plots of the studied zone, (2) to 
analyse the spatial and temporal variations in simulated drainage, nitrate leaching and nitrate 
concentration in drainage water of the monitored plots, and (3) to devise crop management 
strategies aimed at minimising nitrate leaching. The work was carried out in actual farm fields 
subject to conventional agricultural practices for the area. 
4-1-2. Materials and methods  
4-1-2-1. Study area 
The study site was located in a meander of the Garonne river at Monbéqui in south-
west France (43°53’30’’N, 1°13’00’’E). The area extends for approximately 12 km² with 50 
agricultural plots usually cropped by farmers representing about 75% of the area (Figure 4.1). 
The main crops of the studied area are wheat and maize. Poplar plantations represent about 
15% of the total area. The rest of the area is covered by buildings (5%) and riparian forest 
(5%). A selection of seven plots was monitored from February (plots 1, 6, and 10) or 
December 2005 (plots 2, 3, 5, 8) to October 2007 as a representative sample of all crops 
grown on this site. These included six agricultural fields (plots 1, 2, 3, 6, 8, and 10) and a 
fallow plot (plot 5) with no cropping or N fertiliser as the control of minimum N leaching 
(Figure 4.1). 
Soil cores were collected from each plot in order to determine their permanent 
characteristics, i.e. texture, organic carbon, organic matter, pH, total carbonates. There was a 
texture gradient from the Garonne riverbank to the end of first terrace ranging from sandy-
clayey to clayey-muddy texture (Table 4.1). This gradient was particularly important near the 
riverbank where riparian forest and poplar plantation stand. The soil characteristics of the 
agricultural land were rather homogenous according cropped plots with arable crops. Soil pH 
ranged between 7.2 and 8.3. The cropping sequences of each plot are reported in Table 4.2. 
As already shown by figure 4-1, the two main crops were maize and wheat, but there were 
also spring pea, sorghum, soybean and rapeseed in the monitored plots. Quantity of N 
fertiliser and irrigation are also reported in Table 4.2. The maize crops are always irrigated 
despite winter crops and sunflower were never irrigated. 
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Figure 4.1. 2006 and 2007 land use and localisation of monitored plots. 
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2006 
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Table 4.2. Crop rotation and crop management (irrigation and fertilisation) (non simulated cropping sequence in grey) 
 
    Crop rotation 
 2005  2006  2007 
Plots 
 Crop Fertilisation (kgN.ha-1) 
Irrigation 









1  Soybean 0 0  Winter pea 0 0  Maize 150 175 
2  Wheat 0 0  Maize 95 140  Wheat 140 0 
3  Sunflower 42 0  Sorghum 220 80  Wheat 108 0 
5  Fallow 0 0  Fallow 0 0  Fallow 0 0 
6  Spring pea 0 0  Wheat 0 0  Rapeseed 178 0 
8  Wheat 70 0  Soybean 80 0  Soybean 50 0 
10  Sunflower 0 0  Wheat 134 0  Soybean 40 0 
Plots depth Sand (%) Silt (%) Clay (%) pH CaCO3 (%) C(org) (%) M.O. (%) Field Capacity (gwater g-1 soil) 
Permanent 
wilting point 
(gwater g-1 soil) 
0-30 25,9 54,2 19,8 8,21 7,7 0,9 1,6 22,8 8,0 1 







0-30 31,1 53,5 15,4 8,05 0,4 0,8 1,4 20,9 2 
30-120 22,2 60,2 17,6 8,2 0,8 0,6 1,0 20,6 
0-30 11,1 57,7 31,2 7,35 0,1 1,2 2,1 25,0 3 
30-120 8,9 56,3 34,8 7,49 0,1 0,8 1,4 22,3 
0-30 20,8 59,1 20,1 7,36 0,1 1,3 2,2 23,0 5 
30-120 17,7 57,9 24,5 7,94 0,1 0,9 1,7 23,6 
0-30 14,6 57,5 27,9 7,16 <0,1 1,1 1,9 24,3 7,5 6 




0-30 29,6 29,6 29,6 8,19 4,1 0,9 1,5 22,1 8 30-120 27,8 49,8 22,4 8,38 5,8 0,7 1,1 23,2 
0-30 27,9 53,3 18,8 8,21 1,8 0,9 1,6 23,8 10 
30-120 22,3 49,9 27,8 8,39 3,5 0,7 1,2 21,0 6,1 
Chapitre 4. Cas d’une nappe à recharge verticale et latérale 
Mean annual precipitation in the study area is about 660 mm. Meteorological data for 
the period December 2005 to October 2007 were collected on the site using an automatic 
meteorological station. From January 2005 to December 2005, precipitation data were 
obtained from the Monbéqui meteorological station (Meteo France), located 1 km away, and 
temperature, wind, humidity, solar radiation data came from Toulouse-Blagnac 
meteorological station (Meteo France) at 50 km distance from this site. Table 4.3 presents 
climate data for the three crop sequences. The 2004-2005 period was the driest and 2006-2007 
period the wettest. The mean minimum temperature was practically the same for all three 
cropping periods, but the mean maximum temperature and the mean daily solar radiation were 
higher in 2005/2006 than in 2006/2007 and 2004/2005. Figure 4.2 shows the temporal 
changes in precipitation during the simulation period. There were seven rainfall events larger 
than 30 mm day-1, one in 2005, three in 2006, and three in 2007. During the studied period the 
groundwater level stand from 2.5 and 5meters under the soil surface and did not interact with 
the root system of arable crops. 











 Cumulated solar 
radiation (MJ.m-²)  
 
1/11/04-30/11/05 501 8,7 17,7 4861  
1/12/05-31/10/06 644 8,5 20,2 4896  




























































   
Figure 4.2. Rainfall during the simulation period. 
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4-1-2-2. Experimental design 
On each plot, soil cores were extracted on 7-13 sampling dates from February 2005 to 
November 2007 (see Table 4.4). The soil cores were collected to 1.20 m depth using an 
automatic soil core sampler. In order to take into account intra-plot variability, between 6 and 
10 cores according to the size of the plot were taken from each plot on each sampling 
occasion. These cores were divided into four layers of 30 cm and mixed before analysis. The 
first 30 centimetres corresponded to the plough horizon, but the other layers did not strictly 
correspond to pedological horizons but were selected to be easily comparable with the outputs 
of the STICS soil-crop model. The cores were homogenised and moisture content was 
measured after drying at 105°C for 24 h.  Samples were then extracted with 1 mol L-1 KCl 
solution per 100 g of soil and nitrate and the ammonium were measured by continuous flow 
colorimetry (autoanalyser, Skalar Analytical). In order to increase the statistical value of the 
study, 21 supplementary plots were sampled in 2007: 10 in July after harvest of the winter 
crop (wheat, rapeseed, winter pea) and 11 in November after harvest of the spring crop 
(maize, sorghum, sunflower, melon, soybean). These plots were sampled and analysed by the 
same methods as the others. 
 The model was initialised with soil water and mineral-N content measured once in 
February 2005 for plots 1, 6 and 10 and in December 2005 for plots 2, 3, 5 and 8. For the soil 
parameterisation, the moisture at field capacity and at wilting point was estimated from 
maximum and minimum humidity measured on sampling occasions. 
4-1-2-3. Virtual experiment 
In order to evaluate the impact of modifying agricultural practices in some 
representative plot and crop succession, we carried out virtual experiments using STICS 
model. First, to complement the different levels of N fertilisation observed in the farm plots 
studied, we modified the fertilisation rate on plot 1 during a maize crop. This plot received no 
fertilisation in 2005 (soybean) and 2006 (pea). In 2007, 150 kg N ha-1 of N fertiliser were 
applied during the maize crop and in the virtual experiment the impact of two rates (50 and 0 
kg N ha-1) was evaluated for the 2007 maize crop on this plot in comparison with actual 
fertilisation.  
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Second, we evaluated the impact of using a catch crop during the long fallow period 
between two main crops. A catch crop is grown between two main crops with the aim of 
minimising nitrate leaching and then the whole crop is incorporated into the soil (Kuo and 
Jellum, 2000; Thorup-Kristensen et al., 2003; Tonito et al., 2006). It takes up soil nitrate 
originating from the previous main crop through the mineralisation of crop residues and 
allows a transfer of N to the following main crop after its decomposition and mineralisation in 
the soil (Vos and Van Der Putten, 2001; Schomberg and Dinku, 2006). Virtual experiments 
were carried out on plots 1 and 10 to determine the impact of a catch crop, which was possible 
only on these plots because a minimum growing time is required during the fallow period. 
The catch crop used was mustard and it was sown on 15 August and incorporated on 15 
November if followed by a winter crop or on 15 December if followed by a spring crop.  
Finally we sought to confirm the impact of initial Soil Mineral Nitrogen (SMN) on 
nitrate leaching. Plots 2 and 3 had the largest initial SMN. In the virtual experiment, we used 
a mean initial SMN of 80 kg N ha-1 instead of the measured 303 and 207 N ha-1 for plot 2 
(initial SMN measured for 2006 and 2007 respectively) and 287 and 248 N ha-1 for plot 3 as a 
means to evaluate the impact of initial SMN on nitrate leaching. 
 
4-1-2-4. Model evaluation 
The statistical evaluation of the model focused on both soil mineral-N and soil water 
content on the various sampling occasions. Three statistical criteria were used (e.g. Smith et 
al., 1996):  
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where n is the number of observations, Oi the observed value, O i is the mean of the observed 
values, and Pi the value predicted by the model. 
 
4-1-2-5. The STICS model 
This study was carried out using the STICS (Simulateur mulTIdisciplinaire pour les 
Cultures Standard) model, which was mainly developed at the National Institute of 
Agronomical Research (INRA) in France. STICS is a dynamic soil-crop simulation model 
functioning at the daytime scale (Brisson et al., 1998, 2002, 2003). The crop is generally 
characterised by its aboveground biomass (carbon and nitrogen), leaf area index and number 
and biomass (carbon and nitrogen) of harvested crop organs. The water budget allows 
calculation of the water status of the soil and the crop, as well as water stress indices that 
reduce leaf growth and net photosynthesis of plants. It is based on estimating the water 
requirements of the soil-leaf system on the one hand and on the water supply to the soil-root 
system on the other. The nitrogen budget takes into account mineralisation from humus and 
crop residues, denitrification, nitrogen absorption and symbiotic N2 fixation for leguminous 
crops. The soil description includes four compartments: microporosity (or textural porosity), 
macroporosity (or structural porosity), fissures (in the case of swelling clay soils) and stones.  
The data required to use the model are those relative to soil characteristics: organic nitrogen 
content, clay content and carbonate content for the plough horizon. The soil is also 
characterised by thickness, bulk density, field capacity and wilting point moistures for each 
layer. Climate data are also required, such as daily minimum and maximum temperature, solar 
radiation, rainfall and potential evapotranspiration. For crop management, the model requires 
data on sowing (date, depth and density), mineral and organic fertilisation, irrigation and soil 
tillage with ploughing of crop residues and organic products. The model can be used on 
successive cropping sequences without re-initialisation every year. Soil water, mineral 
nitrogen, organic nitrogen and carbon are updated after each crop cycle. Decomposition of 
crop residues is also taken into account. The STICS model was initially parameterised and 
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validated for bare soil and wheat and maize crops (Brisson et al., 1998). It has since been 
adapted for other crops such as oilseed rape, sunflower, soybean, flax, tomato, sorghum, 
salad, mustard, sugarbeet and potato (Brisson et al., 2003). More than 200 output variables 
can be simulated daily, such as i) soil water and nitrate content in each layer, ii) crop water 
and nitrogen uptake, and iii) water drainage, nitrate leaching and nitrate concentration, which 
were the output variables analysed in this study. 
 
4-1-3. Results and discussion 
4-1-3-1. Model evaluation 
For each plot, the model was initialised once at the beginning of simulation with the 
data on soil water and mineral-N content measured during the first soil sampling. The output 
variables used for STICS evaluation were the water and mineral-N amounts in the full 120 cm 
soil profile. For all plots, the simulated values were in good agreement with the observed 
values (Fig. 4.3). For the Soil Water Content (SWC) the simulations were satisfactory (r² = 
0.817; p<0.001). However there was a small tendency for the model to overestimate SWC for 
weak values. The range of variation in observed values was large, but there were more high 
SWC values than low. Overall, SWC was overestimated by only 10.3 mm (3%) on average 
(Table 4.4). The ME values varied between -25.7 and 27.7 mm. There was an overestimation 
for plots 1, 2, 3, and 6, and an underestimation for plot 5. For plots 2 and 10 the ME was less 
than 5 mm. The prediction error varied from 6 to 12.3%. The model efficiency was quite 
satisfactory for plots 1, 6, and 10. For the other plots the model efficiency was less than zero 
for plots 2, 3, and 5. This lack of efficiency could be explained by the small range of variation 
in the observed data. Then the model was not able to simulate so small variation of water 
content (few mm of water for 1.2 m soil depth), that could moreover be partly due to the 
measurement precision. 
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Soil Water Content (mm)






















Soil Mineral Nitrogen (kgN.ha-1)






















Figure 4.3. Observed and simulated values of water and nitrogen soil content 
Concerning the Soil Mineral Nitrogen (SMN), the model was able to correctly 
simulate the observations without any bias (p<0.001). However, simulated values were 
slightly underestimated for high SMN and overestimated for low SMN values. The range of 
variation in observed data was quite large, indicating the satisfactory sensitivity of the model 
to simulate large soil mineral-N variations. The soil mineral-N content was overestimated by 
only 0.5 kg N ha-1 (0.4%) on average. This good overall ME was due to compensation effects 
between plots. The soil mineral-N was overestimated in plots 1, 2 and 5, and underestimated 
in plots 3, 6, 8 and 10. The prediction error varied from 12.0 to 58.7%. The model efficiency 
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was quite good (>0.6) for plots 1, 2, 6, 8 and less satisfactory for plots 3 and 10. For plot 5 
(grazing fallow), the efficiency was less than zero. For plot 5, the high percentage ME and 
RMSE (31.2% and 58.7% respectively) and the poor efficiency (-0.01) could be explained by 
the low values and variation in soil mineral-N, but the overall trend and level of content was 
correctly simulated. Generally, the values of ME and RMSE were in agreement with those 
reported by Schnebelen et al. (2004), Beaudoin et al. (2008), and Jego et al. (2008) for 
various arable crops. Furthermore it is noteworthy that the ME, the RMSE, and the EF were 
equally distributed in the four soil layers defined. 
Table 4.4. Validation results of simulations 
Water quantity 0-120cm (mm) 
 Plot 1 Plot 2 Plot 3 Plot 5 Plot 6 Plot 8 Plot 10 All plots 
Obs number 11 9 7 8 9 9 13 66 
ME -9,7 -11,9 -25,7 27,7 -23,1 2,0 -4,5 -10,3 
ME (%) -3,5 -3,4 -6,7 7,4 -6,3 0,5 -1,4 -3,0 
RMSE 16,6 22,2 28,8 46,2 32,8 25,6 30,2 23,7 
RMSE (%) 6,0 6,4 7,6 12,3 8,9 6,7 9,1 6,8 
EF 0,92 -0,51 -4,70 -1,41 0,82 0,12 0,81 0,84 
         
N-mineral quantity 0-120cm (kgN.ha-1) 
 Plot 1 Plot 2 Plot 3 Plot 5 Plot 6 Plot 8 Plot 10 All plots 
Obs number 11 9 7 8 9 9 13 66 
ME -6,2 -11,2 9,0 -4,0 18,8 8,0 2,4 0,5 
ME (%) -7,0 -4,8 3,0 -31,2 14,0 9,0 3,6 0,4 
RMSE 28,1 31,2 35,5 7,6 33,9 27,7 19,4 27,7 
RMSE (%) 31,6 13,5 12,0 58,7 25,2 30,9 29,5 22,8 
EF 0,59 0,90 0,51 -0,01 0,68 0,67 0,56 0,92 
  
Figure 4.4 shows the temporal changes in simulated soil moisture and SMN in 
comparison with observed data for each layer of plot 1. As can be seen, the model was able to 
correctly simulate the temporal changes in water and mineral-N quantity in the different soil 
layers. Concerning soil moisture, from 0 to 30 cm depth the SWC was extremely variable 
since in addition to plant absorption, this horizon was directly influenced by rainfall and soil 
evaporation. During summer 2005 and 2006, soil moisture was very low (~6% at minimum). 
Because the 2007 summer was wet, soil moisture was higher in this year. From 30 to 90 cm 
depth there were three periods of low water content, corresponding to high evapotranspiration 
during summer. Nevertheless the period of soil moisture at field capacity was shorter during 
2005-2006 than for 2006-2007, which could be explained by cropping sequence. For example 
the period of bare soil was more significant between pea (2006) and maize (2007) than 
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between soybean (2005) and pea (2006). Concerning the deeper layer (90-120cm), soil 
moisture decreased significantly during summer 2005 and field capacity was reached only in 
March 2006, when all the upper layers returned to field capacity. From March 2006 until the 
end of simulation, soil moisture in the 90-120 cm layer always remained near field capacity. 
The SMN values in the uppermost layer (0-30 cm) were three times as high as in other layers 
because of humus and crop residue mineralisation for the two first periods and mineralisation 
plus N fertilisation for the third. The decreases in SMN observed after each of these three 
increases were due to crop N absorption and nitrate transfer to deeper soil layers. In the 30-60 
cm layer, the SMN was around 40 kg N ha-1 at the beginning of the study and decreased 
rapidly due to N absorption by soybean. The SMN initially increased at the beginning of 2006 
because of nitrate transferred from the upper layer and decreased thereafter because this 
significant quantity of nitrogen was transferred to the lower layer. The next increase was also 
due to nitrate transfer from upper layers. Finally, the SMN decreased because of transfer to 
lower layers and N absorption by the maize crop. In the 60-90 cm layer, the temporal changes 
in SMN were approximately the same as those in the upper layers but were delayed due to the 
time taken for nitrate transfer. In the deepest layer (90-120 cm), the SMN increased from 
March 2006 due to nitrate transfer.  
 Simulated soil water and nitrogen amounts were in good agreement with the measured 
values despite the large range of agronomic (crop type, fertilisation and irrigation) and 
environmental conditions obtained in our study. Although for some plots at some times the 
simulations were not always completely satisfactory in terms of absolute value, the trends and 
range of variation were quite satisfactory for all plots. This good quality of SWC and SMN 
simulation provided confidence in the results for nitrate leaching and water drainage fluxes. 
Moreover, it can be hypothesis that the model correctly simulate i) the N mineralization 
dynamics of soil organic matter and the decomposition of crop residues, and ii) the water and 
nitrate transfer within the soil profile because no bias was observed in the simulation of SWC 
and SMN all over the whole year and indifferently between plots. This is particularly 
demonstrated during the longer bare soil period between two main crops (spring crop sown 
after winter crop, e.g. maize after winter wheat) where no interaction occurred with the plant 
N uptake. The model could then be used to evaluate the relative effects of different input 
variables on nitrate leaching, as also shown by Beaudoin et al. (2005). 
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Figure 4.4. Temporal changes in observed and simulated SWC and SMN for plot 1. 
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4-1-3-2. Spatial and temporal variability in nitrate leaching 
4-1-3-2-1. Temporal variations in the three cropping years 
Temporal changes in soil water and nitrogen amounts are presented for plots 1 and 6, 
which are representative of the seven farm plots studied. Drainage, nitrate concentration in 
drainage water and nitrate leaching were calculated using the STICS soil-crop model. Figure 
4.5a shows for the temporal changes in drainage for plot 1, Figure 4.5b nitrate leaching and 
Figure 4c nitrate concentration in drainage water. During 2005, precipitation was low (484 
mm), which led the model to simulate no drainage and nitrate leaching, as expected by simple 
static balances (Fig. 4.5a and 4.5b). In 2006, March was rainy (107 mm) and the soil 
microporosity was saturated to 120 cm in this period. This high rainfall in combination with 
bare soil was responsible for the first significant drainage event of the study period (13 mm) 
for plot 1. From autumn 2006 until spring 2007, all soil layers were close to field capacity 
(Fig. 4.4) and almost every new precipitation event generated drainage, as simulated by the 
STICS model (Fig. 4.5a). For this plot, the simulation indicated a large nitrate leaching of 113 
kg N ha-1 during the study period and a great variation in nitrate concentration in drainage 
water from 50 to 240 mg NO3- L-1 (Fig. 4.5c). The weighted average of nitrate concentration 
for the whole period was 190 mg NO3- L-1. 
Figure 4.6 shows temporal changes in simulated drainage (Figure 4.6a), nitrate 
leaching (Figure 4.6b) and nitrate concentration in drainage water (Figure 4.6c) for plot 6. In 
this plot, the temporal variation in simulated drainage and nitrate leaching was slightly 
different from that in plot 1. The first significant drainage episode occurred, in February 2005, 
earlier than in plot 1, and the second drainage episode occurred in April 2005. The occurrence 
of drainage events on this plot could be explained by the initial SWC, which was higher in 
plot 6 than in plot 1 due to the preceding crop. The simulated main drainage period (around 
200 mm) occurred on this plot from January-April 2006, in spite of the presence of a winter 
wheat crop. Finally there were two simulated periods of drainage in 2007, January-March and 
September-October. In plot 6, the simulated amount of nitrate leaching was 45 kg N ha-1 
(Figure 4.6b), half that in plot 1. Most of this nitrate leaching occurred during the 2006 
drainage period with the winter wheat crop, when the amount of drainage water was 
significant and associated with nitrate concentrations varying from 60 to 100 mg NO3- L-1 
(Figure 4.6c). 
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NO3 leached (mg/L) Weighted mean NO3- concentration (mgNO3/L)  
Figure 4.5c. Simulated temporal changes in instantaneous calculated nitrate concentration in drainage 
water and weighted mean NO3- concentration in plot 1. 
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NO3 leached (mg/L) Weighted mean NO3 concentration (mgNO3/L)  
Figure 4.6c. Simulated temporal changes in calculated nitrate concentration in drainage water and weighted 
mean NO3- concentration in plot 6. 
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4-1-3-2-2. Spatial variation between the plots sampled 
Figure 4.7 shows Soil Mineral Nitrogen at harvest (July for winter crops and 
November for spring crop) in all seven plots studied in 2005, 2006, and 2007. In addition, 21 
plots (most of the other plots in the study area) were sampled at harvest in 2007. There was no 
significant difference between SMN at harvest of the two main crop in the area: wheat (60 ± 
13 kg N ha-1) and maize (78 ± 25 kg N ha-1). The mean SMN after wheat was higher than the 
35-40 kg N ha-1 reported by Makowski et al. (1999) and Beaudoin et al. (2005) over 0-120 
cm, but somewhat lower than the 43 kg N ha-1 over 0-60 cm reported by Webster et al. 
(2003), to be compared with 37.6 kg N ha-1 observed in our study over 0-60 cm. For the other 
crops, SMN was not significantly different between wheat or maize but was lower for 
rapeseed (25 ± 7 kg N ha-1) and considerably higher for two maize lines grown (215 ± 25 kg 
N ha-1). These maize lines generally take up less nitrogen than commercial hybrid crops due 
to their lower size and strength of growth. However the doses of N fertiliser were not well 
adapted, which could explain why the SMN at harvest was so high on these plots. For the 
supplementary plots sampled in 2007, it was not possible to obtain the complete cropping 
history and as we only had the SMN measured at harvest, and it was not possible to perform 
reliable simulations for these plots. Although we did not simulate drainage and nitrate 
leaching, the very high SMN at harvest in the two maize lines plots suggest that nitrate 
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Figure 4.7. Mean Soil Mineral Nitrogen at harvest and standard error.  In 2005, 2006, and 2007 in the studied 
plots, and in 2007 for all plots in the study area (number of sampled plot inside histograms). 
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The SMN measured at harvest of winter crops (wheat, pea, and rapeseed) in the 7 
monitored plots in 2005, 2006, and 2007 were in accordance with the mean SMN measured in 
supplementary plots sampled in 2007 (Figure 4.8). For summer crops the differences were 
more important, which could be explained, for maize by high initial SMN on plot 2, and for 
sorghum also by high initial SMN on plot 3. This indicates that, globally, the monitored plots 




















































2005-2006-2007 monitored plots supplementary 2007 plots
winter summer crops
5 2 1 36 2 1 4 22 1 5 3
 
Figure 4.8. Mean SMN at harvest on monitored plots in 2005, 2006, and 2007 compared with mean 
SMN measured on supplementary plots in 2007. 
 
 
Table 4.5. Simulated output variables of the studied plot 
Inputs characteristics  Outputs variables calculated 
















18/02/05-30/11/05 P1 soybean 350 58 0 0 - 75 
25/11/04-30/11/05 P6 pea 425 159 74 10 63 2005 
18/02/05-30/11/05 P10 sunflower 350 74 77 7 39 
167 
53 
01/12/05-31/10/06 P1 pea 644 75 37 6 69 162 
01/12/05-31/10/06 P2 maize 644 303 188 142 334 207 
01/12/05-31/10/06 P3 sorghum 644 287 93 51 241 248 
01/12/05-31/10/06 P5 fallow 644 25 0 0 - 14 
01/12/05-31/10/06 P6 wheat 644 167 137 34 81 65 
01/12/05-31/10/06 P8 soybean 644 58 156 9 24 
2006 
01/12/05-31/10/06 P10 wheat 644 53 109 6 23 
101 
55 
01/11/06-31/10/07 P1 maize 600 162 222 107 213 119 
01/11/06-31/10/07 P2 wheat 600 207 120 104 385 125 
01/11/06-31/10/07 P3 wheat 600 248 118 81 307 75 
01/11/06-31/10/07 P5 fallow 600 14 63 0 - 10 
01/11/06-31/10/07 P6 rapeseed 600 63 106 0 2 87 
01/11/06-31/10/07 P8 soybean 600 101 235 60 112 
2007 
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Drainage, nitrate leaching and nitrate concentration could be evaluated only on the 
studied plots (Table 4.5). The drainage and nitrate concentration were extremely variable 
from one plot to another, even in this small geographical area with quite homogeneous 
pedoclimatic conditions and stockless farms. In all cases, the nitrate concentrations of 
drainage water were considerably higher than those of the Garonne River and except for a few 
instantaneous fluxes or under pasture fallow, the simulations indicated that they were more 
than 50 mgNO3-L-1. Mean nitrate concentrations in drainage water would have been extremely 
high in 2006 for plots 2 and 3 (241 and 334 mg NO3- L-1 respectively), and in 2007 for plots 1, 
2 and 3 (213, 385, 307 mgNO3- L-1 respectively). The percolated water under crop plots could 
explain why the nitrate concentration in the alluvial aquifer could reach values up to 60 mg 
NO3- L-1 in some piezometers of the alluvial groundwater. As shown in Figure 4b and 5b for 
plots 1 and 6 respectively, drainage was more important in 2006 and 2007 than in 2005, 
which is explained by rainfall. The simulated values of nitrate leaching were high for plot 1 in 
2007, plot 2 in 2006 and 2007, plot 3 in 2006 and 2007, and plot 8 in 2007 (Table 4.5). This 
high nitrate leaching was associated with high nitrate concentrations in drainage water (>100 
mg NO3- L-1), which were generally associated with high initial SMN. In the pasture fallow, 
the simulation results showed that drainage occurred only in 2007 (63 mm) due to the pasture 
green cover all over the year, leading to very low nitrate concentrations.  
4-1-3-2-3. Relationship between nitrate leaching and agricultural 
practices 
The last step of our work was to analyse and explain the high spatial variability in 
simulated drainage, nitrate leaching and nitrate concentration in drainage water at this site. 
The relationships between nitrate leaching and drainage (Figure 4.9a), and nitrate leaching 
and nitrate concentration in drainage water (Figure 4.9b) were not significant, indicating that 
drainage and nitrate concentration in drainage water were not directly linked. 
Some studies have shown that previous crop type has an impact on nitrate leaching 
(Shepherd and Lord, 1996; Hall et al., 2001; Jégo et al., 2008). However, in our study area no 
significant relationship was found between SMN at harvest and crop type, probably due to an 
unsatisfactory adjustment of fertiliser N to crop requirements for some specific crops (e.g. 
maize lines) and also in general. No relationship was found between previous crop and 
simulated drainage, nitrate leaching, or nitrate concentration (Table 4.5).  
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 Fig. 4.9. Relationships between (a) nitrate leaching as a function of drainage, (b) nitrate leaching as a function 
of nitrate concentration in drainage water, (c) nitrate concentration in drainage water as a function of N 
fertilisation,  (d) SMN at harvest as a function of initial SMN, and (e) nitrate concentration in drainage water as a 
function of initial SMN. 
 120
Chapitre 4. Cas d’une nappe à recharge verticale et latérale 
 
There was almost no significant correlation between nitrate concentration and quantity 
of N fertiliser applied (Figure 4.9c). This result showed that a reduction in N fertiliser rate did 
not significantly decrease nitrate concentration in drainage water at short term. The Figure 
4.9d showed that the correlation between N fertilization rate and measured SMN at harvest 
was also not statistically significant but the correlation coefficient was higher than between 
fertilization and nitrate concentration in drainage water. This could indicate that like others 
studies have shown, on a longer term the decreasing of N fertilization rate could lead to a 
moderate decrease of nitrate leaching: the decrease was found of only 14% for a 35% 
reduction of inputs N in comparison to optimum N fertilisation (Mary et al., 2002), and 27% 
in Jyndevad (Hansen and Djurhuus, 1996) or 33% in Lincolnshire (Johnson et al., 2002) for a 
50% decrease of N fertilization rate. But the effect on nitrate concentration could be limited.  
Johnson et al. (2002) found that nitrate concentration in shallow soil was poorly decreased 
from 96 to 80 mg NO3- L-1 for a 25% decrease of N fertilization rate during a 10 years study.  
The initial soil nitrogen content, which was the mineral-N present in the 0-120 cm 
layer at the beginning of the simulation period, was positively and significantly correlated to 
the nitrate concentration in drainage water (Figure 4.9e). This is in agreement with Arregui 
and Quemada (2006), who showed that mineral N content in the soil before planting, together 
with drainage, was the main factor determining the amount of N leached and thus nitrate 
concentration in drainage water. The initial SMN was particularly high in plots 2 and 3 and as 
a consequence, the mean simulated nitrate concentration in drainage water was also very high. 
In order to examine the importance of initial soil mineral N content, we carried out virtual 
experiments with lower initial SMN. 
In the study area, soil type and depth were almost homogeneous and although many 
studies have shown that soil type has an important impact on nitrate leaching (Nieder et al., 
1995; Simmelsgaard, 1998; Hoffmann and Johnsson, 1999), in our study it had no significant 
impact (results not shown). 
4-1-3-3. Virtual experiments 
For plot 1, we determined that most of the nitrate leaching occurred during the 2007 
maize crop, which received 150 kg N ha-1 of fertiliser, while in 2005 and 2006 the preceding 
soybean and the pea crops were not fertilised. The overall results showed that there was no 
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significant relationship between fertilisation and nitrate concentration in drainage water. We 
sought to confirm this using the model by decreasing (50 instead of 150 kg N ha-1) or 
eliminating the N fertilisation to the 2007 maize crop. The two levels of N fertilisation tested 
had no effect on simulated drainage and nitrate concentration in drainage water (Table 4.6). 
However, they slightly decreased the simulated final SMN (90 kg N ha-1 instead of 119 kg N 
ha-1 with no N fertilisation), but also significantly decreased the crop yield due to too low 
SMN in the upper soil layers. On plot 1 where no fertilization was applied in 2005 and 2006 
the quantity of nitrate leaching could be important. On this plot the increase of SMN occurred 
during the winter pea cropped in 2006. This confirms that cropping leguminous like pea 
which was able to use atmospheric Nitrogen represents a risk in term of nitrate leaching if the 
initial SMN is too high. This example also confirmed that in our study context, decreasing N 
fertilisation level was not the most effective way to decrease strongly nitrate leaching at short 
or middle term when the initial SMN was high. This clearly confirms that the N management 
must be considered at the cropping system level in order to reduce the SMN before winter and 
then the nitrate leaching. Of course on the longer term the use of an adapted N fertilizer rate in 
function to the initial SMN constitute the first way to decrease the SMN of a plot, and thus the 
nitrate concentration in drainage water. However, this necessary practice must be insufficient 
to strongly reduce nitrate concentration in drained water. 























150 222 213 107 119 20,5 9,6 240 
50 222 213 107 98 16,5 7,6 200 1 maize 
0 222 213 107 90 14,4 6,6 177 
We then evaluated the potential impact of a catch crop for plots 1 and 10, since these 
two plots has a long period of bare soil during the cropping sequence and a high amount of 
SMN at the beginning of this study in 2005, probably due to the cumulative effects of 
unsatisfactory N management. Several studies (Chapot, 1995; Justes et al., 1999; Thorup-
Kristensen et al., 2003; Beaudoin et al., 2005) have shown that a catch crop can significantly 
decrease nitrate leaching. The simulated impact of the catch crop for three cropping sequences 
is shown in Table 4.7. The first cropping sequence was 2006/2007 in plot 1. In 2006, it had a 
pea crop which was harvested on 12 July 2006 and a maize crop was sown on 1 May 2007. 
Between these two crops there was almost ten months of bare soil, a good situation to test the 
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impact of a catch crop on nitrate leaching. During this cropping sequence (02/12/05 to 
31/10/07) without a catch crop, drainage and nitrate leaching were large, 259 mm and 112 kg 
N ha-1, respectively. The weighted mean simulated nitrate concentration in drainage water for 
the period was 192 mg NO3 -L-1. The simulated mustard catch crop sown on 15 August and 
incorporated on 15 December had a very significant impact on nitrate leaching (-70%) and 
nitrate concentration in drainage water (-68%), although it also caused a small decrease in 
drainage (-15%). This large decrease in nitrate leaching could be explained by a reduction in 
Soil Mineral Nitrogen before and during the drainage period and by modification of its 
distribution in the soil profile. On 15 December there was only 36 kg N ha-1 in the 120 cm soil 
profile instead of 170 kg N ha-1 without the catch crop. When maize was sown on 1 May, the 
simulated SMN was comparable with or without the catch crop but the repartition in the soil 
profile was different. The SMN was higher in the upper soil layer with the catch crop due to 
mineralisation of mustard crop residues, whereas it was higher in deeper layers without the 
catch crop, a favourable situation for nitrate leaching. Moreover the yield of maize in 2007 
would not been affected by the catch crop, since SMN availability was almost the same as 
without the catch crop. The second crop sequence simulated was also for plot 1 but instead of 
a maize crop in 2007, a wheat crop was sown on 11 November 2006. In this situation, the 
amounts of drainage water and nitrate leaching were lower during the study period (136 mm 
of drainage and 39 kg N ha-1 of nitrate leaching) even without the catch crop. This indicates 
that modification of the cropping sequence could also be an efficient way to reduce nitrate 
leaching. It is important to avoid a very long period of bare soil, in particular during autumn 
when a green cover could take up SMN before the beginning of the drainage period. 
However, there were still four months of bare soil in our scenario and the simulated nitrate 
concentration in drainage water remained relatively high (127 mg NO3- L-1). We then 
evaluated the impact of catch crop as a joint solution together with modifying the crop 
succession. In this case mustard was again sown on 15 August but was incorporated just 
before winter wheat sowing, on 10 November. As in the previous simulation, the growth of a 
mustard catch crop significantly decreased nitrate leaching (-60%) and nitrate concentration in 
drainage water (-47%). Although nitrate concentration was significantly lower in this 
cropping sequence, the concentration reached with the catch crop was almost the same as in 
the previous simulation where maize was the following crop.  
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   crop rotation    Calculated outputs variables  Calculated crop 2007 after catch crop   
Plot 
  
























31/10/07 75 pea 61 
no catch 
crop 170 maize 119 259 112 192 20,5 9,6 240 1 02/12/05-
31/10/07 75 pea 61 mustard 36 maize 156 221 31 62 20,7 9,7 259 
02/12/05-
31/10/07 75 pea 61 
no catch 
crop 170 wheat 157 136 39 127 17 7,1 267 1 02/12/07-
31/10/05 75 pea 61 mustard 36 wheat 170 106 16 67 15,5 5,4 220 
01/11/05-
31/10/07 53 wheat 17 
no catch 
crop 60 soybean 44 273 43 70 9,7 4,1 161 10 01/11/05-
31/10/07  53 wheat 17 mustard 11 soybean 46  207 13 28  9,7 4,1 162 
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Finally, we evaluated the impact of the catch crop for a third cropping sequence on 
plot 10 in 2006/2007. As in the two other situations, the use of catch crop after wheat 
significantly decreased nitrate leaching (-70%) and nitrate concentration in drainage water (-
60%), despite a notable decrease in drainage (-24%). The soybean yield of the following main 
crop was simulated as the same level with or without catch crop. For all the situations 
simulated here, the use of a catch crop during the fallow period between two main crops 
significantly decreased nitrate leaching and nitrate concentration in drainage water, in 
particular for winter crop-summer crop successions. 
The simulations showed that the nitrate concentration in drainage water of plots 2 and 
3 was very high. The use of a catch crop was not possible in these situations since the period 
of bare soil was too small. We also showed that these nitrate concentrations were positively 
and strongly correlated to initial Soil Mineral Nitrogen, and to examine this relationship more 
closely, we carried out simulations for these two plots with an initial SMN of 80 kg N ha-1, 
which corresponds approximately to the mean initial SMN of the other plots. For the two 
plots and for the two successive years simulated, decreasing the initial SMN led to a great 
decrease in nitrate leaching and nitrate concentration in drainage water, without affecting 
yields (Table 4.8). These results illustrate the importance of reducing SMN content during 
autumn before the winter drainage period. 
Table 4.8. Impact of initial SMN in plots 2 and 3. 
inputs characteritics  calculated output variables 












1/12/05-31/10/06 maize 303 188 142 335 207 
1/12/05-31/10/06 maize 80 189 36 84 112 
1/12/06-31/10/07 wheat 207 120 104 384 125 
2 
1/12/06-31/10/07 wheat 80 128 15 52 131 
1/12/05-31/10/06 sorghum 287 93 51 243 248 
1/12/05-31/10/06 sorghum 80 93 12 57 141 
1/12/06-31/10/07 wheat 248 118 81 304 75 
3 
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4-1-4. Conclusions 
The simulated SWC and SMN were generally in good agreement with the measured 
values. These satisfactory results allowed the model to be used firstly to evaluate and analyse 
the temporal and spatial variability in nitrate leaching, and secondly to assess modifications to 
agricultural practices in order to decrease nitrate leaching and in particular nitrate 
concentration in drainage water. 
There was no significant difference in SMN at harvest of the different main crops in 
the study area, although some variation between farm plots was observed. Drainage and 
nitrate concentration were extremely variable from one plot to another depending on the 
preceding crop and agricultural practices (with or without irrigation). For some plots, mean 
annual nitrate concentration in drainage water was more than 200 mg NO3- L-1 and the 
quantity of nitrate leaching more than 100 kg N ha-1. The analysis of temporal and spatial 
variability in nitrate leaching showed that the SMN content at the end of autumn, before the 
winter drainage period, was the most important factor in explaining this variability. In our 
conditions, this means that N management must be adapted to reducing SMN as much as 
possible in November, which requires i) adjustment of fertiliser N to the following main crop 
by taking into account the residual SMN at the beginning of the crop season (soil analysis 
could be necessary), and ii) covering the soil during autumn by using a catch crop or sowing a 
following winter crop (e.g. oilseed rape, winter cereal). 
Virtual experiments carried out using the STICS soil-crop model confirmed the 
importance of low initial SMN and the presence of a catch crop in decreasing nitrate leaching 
(a decrease up to 70% with the catch crop).  
In order to complement this work and to better understand the spatial and temporal 
variability in nitrate leaching to the groundwater, the STICS soil-crop model should be run for 
all the farm plots in the study area and the model outputs used as inputs in a hydrogeological 
model. However, a version for popular plantations needs to be developed, since these occupy 
a significant area of the Garonne River banks and probably have an impact on the alluvial 
groundwater. It would be then possible to simulate the impact of agricultural practices on 
nitrate concentration in groundwater at site scale. 
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4-2 Impact des pratiques agricoles sur les concentrations en nitrate de la 
nappe alluviale de la Garonne : couplage STICS / 2SWEM 
Une fois la qualité des simulations agronomiques évaluée pour différentes parcelles 
agricoles, la seconde étape va consister à utiliser les variables de sorties calculées par STICS 
(drainage et concentration en nitrate) comme variable d’entrée dans le modèle 
hydrogéologique 2SWEM. Cette seconde partie se présente également sous forme de 
publication qui a été soumise à Hydrological Processes. 
Résumé 
L’objectif de cette publication est d’une part de proposer un outil de modélisation 
permettant de simuler l’évolution des concentrations en nitrate d’une portion de nappe 
alluviale en interaction avec le cours d’eau et en prenant en compte le drainage vertical. Cet 
outil peut ensuite servir à évaluer l’impact des pratiques agricoles sur les concentrations en 
nitrate de la zone de l’aquifère modélisée. 
Pour ce travail il a été choisi d’utiliser les variables de sortie (drainage et concentration 
en nitrate des eaux de drainage) du modèle de culture STICS comme variable d’entrée dans le 
modèle hydro-biogéochimique 2SWEM qui simule les flux d’eau et de solutés dans le cours 
d’eau et la nappe alluviale. Le site d’étude est localisé dans un méandre de la Garonne, 50 km 
en aval de Toulouse. La période d’étude s’étale sur 3 ans de Janvier 2005 à Octobre 2007. 
Afin de rendre les temps de simulations acceptables (quelques heures) il a été choisi de 
réaliser ce couplage avec des conditions hydrodynamiques constantes dans le cours d’eau. Les 
résultats de ce couplage sont globalement satisfaisants puisque les concentrations en nitrate 
simulées et celles mesurées dans l’aquifère sont assez proches (r²=0.65 p<0.01).  
Le couplage des sorties du modèle de culture STICS avec le modèle hydro-
biogéochimique 2SWEM, a permis de confirmer et de préciser l’extension spatiale de la zone 
d’influence du cours d’eau sur la nappe alluviale. Il est ainsi possible de définir dans 
l’aquifère 3 zones plus ou moins connectées à la rivière. Une petite partie de l’aquifère, située 
à proximité immédiate du cours d’eau ainsi qu’à l’intérieur du méandre étudié, est 
continuellement influencé par le cours d’eau. En effet, dans cette zone, le niveau 
piézomètrique de la nappe est directement et quasiment immédiatement fonction du niveau 
d’eau dans le cours d’eau. De plus les concentrations en nitrate de cette partie de l’aquifère 
sont très faibles à cause de la dilution par l’eau de la rivière ainsi qu’en raison des processus 
de dénitrification qui sont intenses dans cette zone. La seconde zone identifiée est contiguë à 
la précédente et est influencée de la même façon par le cours d’eau, mais uniquement en 
période de crue. Enfin, la troisième zone constitue la majeure partie de l’aquifère et n’est 
quasiment pas influencée par le cours d’eau, à l’exception sans doute des épisodes de crue 
exceptionnelle au cours desquels une partie importante de la plaine alluviale peut se retrouver 
inondée. Dans cette zone ce sont principalement les fuites de nitrate qui vont influencer les 
concentrations de la nappe. 
Dans une optique de réduction de la pollution nitrique de la nappe, la mise en place de 
cultures intermédiaires semble être une solution efficace à court terme pour réduire les 
concentrations en nitrate de la nappe.  
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Abstract : 
 The objective of this work is on one hand to propose a modelling tool allowing 
simulating the evolution of the nitrate concentrations in a portion of alluvial groundwater in 
interaction with the stream and by taking into account the vertical drainage. This tool can then 
serve for estimating the impact of the agricultural practices on the concentrations in nitrate of 
the aquifer zone modelled. 
For this work it was chosen to use the outputs variables (drainage and nitrate 
concentration of drainage water) of the STICS soil crop model as inputs variables for the 
hydro-biogeochemical 2SWEM model which simulates the water and solutes fluxes in the 
stream and the alluvial groundwater. The study site is localized in a meander of the Garonne, 
50 km downstream to Toulouse. The period of study spreads out over 3 years from January, 
2005 to October 2007. To produce acceptable time of simulations (some hours) it was chosen 
to realize this coupling with constant hydrodynamics conditions in the river stream. The 
results of this coupling are globally satisfactory because the simulated nitrate concentrations 
and those measured in the aquifer are rather close (r ² = 0.65 p < 0.01). The coupling of the 
outputs variables of the STICS soil-crop model with the model hydro-biogeochemical 
2SWEM, allowed to confirm and to clarify the spatial extension of the sphere of influence of 
the stream on the alluvial groundwater. It is so possible to define in the aquifer 3 zones more 
or less connected to the river. A small part of the aquifer, situated along the stream bed as 
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well as inside the studied meander, is constantly influenced by the stream. Indeed, in this 
zone, the groundwater level is directly and almost at once functions of the water level in the 
stream. The nitrate concentrations in this part of the aquifer are very low further to the 
dilution by the river water as well as thanks to the denitrification processes which are intense 
in this zone. The second identified zone is akin to the previous one and is influenced in the 
same way by the stream, but only in period of floods. Finally, the third zone constitutes the 
main part of the aquifer and is not influenced by the stream, in the exception doubtless 
episodes of exceptional floods during which an important part of the alluvial plain can meet 
itself flooded. In this zone it is mainly the nitrate leaching under agricultural plots that are 
going to influence the concentrations of the groundwater. 
In order to reduce of the nitrate pollution of the alluvial groundwater, the 
implementation of intermediate cultures seems to be a short-term effective solution to 
decrease the nitrate concentrations of groundwater.   
 
Keywords: nitrate, alluvial aquifer, modelling, agricultural practices, STICS, 2SWEM. 
 
4-2-1 Introduction 
 Nitrate leaching of agriculturally applied nitrogen (N) from the unsaturated zone to the 
groundwater is a great concern worldwide (Hallberg, 1987). The European Union Directive, 
2000/60/EC (22/12/2000), impose to member states to provide a “good quality” of continental 
water in 2015. This objective of “good quality” aims to limit nitrate concentration of 
groundwater below 50 mg NO3.L-1. This concentration was defined by the European Union in 
order to limit the possible risks of nitrate on human health. 
Indeed, Nitrate in contaminated water is known to cause methemoglobinemia in 
infants (AAP, 1970, Avery, 1999 and Cynthia et al., 2002). And, one study suggested a 
potential link between high NO3− in drinking water and gastrointestinal cancer (Morales et al., 
1996). In addition, an excessive nitrate concentration in hydro system could cause serious 
environmental problems like eutrophication and related problems. 
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 The nitrate concentrations in surface water and in groundwater increase constantly 
since the end of the year 1950 (Billen et al., 1998 ; Birgand et al., 2007). The most vulnerable 
aquifers in regards of nitrate pollution are those situated in primary fracturated bedrock, areas 
of limestone, and alluvial plains (Roux, 1995). An alluvial plain is a relatively flat landform 
created by the deposition of sediments over a long period of time by one or more rivers 
coming from highland regions, from which alluvial soil forms. It is made by alluvium (debris, 
materials) filed during flooding of rivers. An alluvial aquifer is generally an unconfined 
shallow groundwater. The alluvial groundwater aquifers are circulating in the sediments of 
alluvial plain. Alluvial plain and aquifer belong to the fluvial hydro system which is 
composed by the river, the alluvial aquifer, and the superficial ecosystems of the alluvial plain 
(Amoros et al., 1987 ; Amoros and Petts, 1993). In this concept the water fluxes occur in three 
dimensions: longitudinal from upstream to downstream, lateral between river and aquifer, and 
vertical from soil surface to groundwater. Three theoretical models of preferential interactions 
between river and aquifer were proposed by White (1993). For small rivers, upstream of 
watershed, the water fluxes are mainly vertical from groundwater to rivers. More downstream, 
the increase in pools alternating with riffles in rivers midsize promote more extensive 
exchanges in three dimensions. Finally, in the case of major rivers to lower slope and strong 
meanders, groundwater flow would depend mainly on the hydraulic rivers and the influence 
area of rivers on the aquifer could spread laterally over distances of up to several hundred 
metres. Other studies confirm the pertinence of this classification (Bencala, 1993; Thoms, 
2003). 
 The modelling of water and solute fluxes in a large alluvial plain with major river 
would consider the lateral interactions between river and aquifer. For this reason, many 
coupled models have been developed to simulate the interactions between surface and 
subsurface systems (e.g. VanderKwaak and Loague, 2001 ; Morita and Yen, 2002 ; Yeh and 
Huang, 2003 ; Weng et al., 2003 ; Panday and Huyakorn, 2004 ; Langevin et al., 2005 ; 
Loague et al., 2005). But, for most of the models mentioned above, the spatial extent of the 
interactions between groundwater and surface water is assumed to be constant, or spatially 
and temporally transient changes in processes are considered in a rudimentary manner 
(Krause and Bronstert, 2007). And finally, in these models the nitrate fluxes under the 
agricultural plots of the alluvial plain are not taking into consideration. 
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 There are certain models which couple the agronomic approach (soil-crop model) with 
the hydrogeologic approach and so allow the modelling of the streams of nitrogen from 
agricultural plots to river, as well as from groundwater: SHETRAN (Abbott et al., 1986), 
SWAT (Arnold et al., 1993, 1998 ; Arnold and Fohrer, 2005), TNT2 (Beaujouan et al., 2002), 
or STICS-MODCOU (Ledoux et al., 2007). But these models present two limits of use in the 
case of an alluvial plain. First they work on the watershed scale, and not only at the alluvial 
plain scale, and secondly their hydrologic modelling can’t simulate the specific functioning of 
the alluvial plain with fluxes which can be from river to groundwater or from groundwater to 
river functions of river flow. 
The Garonne River, downstream of Toulouse, is a large meandering river (7th Stralher 
order). The groundwater level of the alluvial aquifer is mainly controlled by lateral interaction 
with the river (Weng et al., 2003) (Figure 4.10). The presence of a deep and rich soil and a 
shallow groundwater is a favourable environment to the development of agricultural 
activities. The alluvial plain is mainly composed of agricultural area, and also of ripisylve and 
poplar plantation near the riverbank. Even if the lateral interactions between river and aquifer 
are important, a part of the aquifer recharge occurs trough the unsaturated zone of the alluvial 
plain soil. So the alluvial aquifer could be vulnerable in regard of contamination by 
agricultural pollutants such as nitrate. The nitrate concentrations in the Garonne alluvial 
aquifer are significantly higher than in the river (Pinay et al., 1998 ; Weng et al., 2003 ; 
Sanchez-Pérez et al., 2003). Mean nitrate concentration in the Garonne River is close to 10 
mg NO3-.L-1. In the alluvial aquifer, nitrate concentrations stand from 10 to 100 mg NO3-.L-1. 
These concentrations show an important spatial variability, which could be partially explained 
by dilution and denitrification processes. Indeed, there are “hot spots” of denitrification in the 
aquifer area regularly subject to mixture of river water and aquifer water (McClain et al, 2003, 
Iribar, 2007). In addition, in this area nitrate concentration of groundwater are diluted by river 
water. These processes have already been simulated with the 2SWEM (Surface Subsurface 
Water Exchange Model) hydro-biogeochemical model (Peyrard et al., 2008) for a meander of 
the Garonne River alluvial plain. 2SWEM is a vertically averaged model for studying lateral 
water and solute exchanges between a large river and its adjacent alluvial aquifer. This study 
showed that dilution and denitrification processes could explain the low concentration of 
nitrates measured in the alluvial aquifer inside the meander (Peyrard, 2008). 
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Figure 4.10. Stream-aquifer relationships (fully penetrating system). 
G. = Ground ; WT = Water Table ; S = Stream. 
(D’après Osman et al., 2002) 
Nevertheless in its current version, 2SWEM does not take into account vertical nitrate 
fluxes dynamic under the agricultural plots of the alluvial plain. So, the potential impact of 
agricultural practices on nitrate concentration of the alluvial aquifer is not taken into account. 
And yet, the nitrate concentrations measured in the alluvial aquifer, which are until 10 times 
higher than in the river, show that agricultural activities would significantly influence the 
aquifer concentrations which was confirmed by others studies (Bouraoui et al., 2008; 
Boumans et al., 2008). 
Several previous studies carried out in a meander of the Garonne river almost 40 km 
downstream the Toulouse city have shown that the lateral extent of the river water influence 
zone on aquifer was localized near the riverbank (Weng et al., 2003, Peyrard et al., 2008). A 
large part of the aquifer was not influenced by the Garonne river flow variation excepted 
when very important flood occur like in 2000 spring (2000 m3.s-1). Since this date there was 
no comparable flood. So in a first step, this study presents the modelling of the agricultural 
activities impact on alluvial aquifer with steady state flow conditions. 
Ten agricultural plots situated in this meander have been monitored and simulated 
from January 2005 to the end of 2007 using the STICS soil-crop model in order to estimate 
drainage and N leaching (Jego et al., submitted). In addition soil cores were sampled in all the 
plots of this meander. In this work we propose to simulate groundwater nitrate concentration 
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with taking into account the interactions between river and aquifer and the interactions 
between agricultural plots and aquifer by coupling a horizontal hydro-biogeochemical model 
called 2SWEM (Peyrard, 2008) with vertical STICS agronomical model (Brisson et al., 1998; 
2002; 2003). In addition we propose to evaluate the impact of a modification of agricultural 
practices on groundwater nitrate concentrations. Previous part and several studies have shown 
that catch-crop were an efficient way to reduce nitrate leaching at short term (Chapot, 1995; 
Justes et al., 1999; Thorup-Kristensen et al., 2003). Then an evaluation of the catch crop uses 
impact on groundwater nitrate concentration is presented. 
The aims of this study are triple. Firstly, we aimed at confirming the spatial expansion 
of the river influence zone in steady state flow condition and during a flood. Secondly, we 
evaluated the impact of agricultural activities on nitrate concentration of the alluvial aquifer 
on a medium term (3 years). To make that, we use the outputs of the agronomic model STICS 
(quantity of drained water and its nitrate concentration) as inputs for the hydro-
biogeochemical model 2SWEM for all the agricultural plots and poplar plantations of the 
meander studied during 3 years. Finally, as an example, simulations of catch-crop 
introduction impact during some fallow period between two main crops on nitrate 
concentration of the alluvial aquifer are presented. 
  
4-2-2 Materials and methods 
4-2-2-1 Study site 
The study site is located in a meander of the Garonne River (43°53’ N, 1°43’ E), near 
the Monbéqui village, situated almost 40 km downstream from the Toulouse city (France) 
(Figure 4.11). The Garonne is the largest river in the southern France and drains 57 000 km² 
of the Pyrenees, Massif central and Aquitaine Basins. The flow regime of the Garonne is 
pluvionival, and its tributaries come from the Central Massif (pluvial regime) and from the 
Pyrenean Massif (nival regime). Mean annual flow rate is 200 m3.s-1, but this rate varies from 
50 m3.s-1 during low water flow to 4000 m3.s-1 during floods. This regime can present two low 
water flow periods depending on accumulation of a snow mantle in the mountains areas; one 
in late summer (August to October) and one less frequently in winter (January to March). 
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Figure 4.11. Study site localisation 
 
 The study site in the meander was delimited on the west by the Garonne River and on 
the east by the middle terrace. It extends approximately 12 km² with 63 agricultural plots and 
8 fields of poplar plantations. Water and solute fluxes are simulated in the river and the 
groundwater for an area which represents about 38 km² (“simulated reach” in Figure 4.10). In 
this site the width of the Garonne River is about 100 m and the total floodplain is 3 km wide. 
Between 4 and 7 meters of quaternary sand and gravel overlying impermeable molasse 
compose the floodplain deposits. The phreatic aquifer in the alluvium is located from 2 to 5 
meters depth during low water periods, but can rise rapidly up to the soil surface during 
important floods as in March 2000 (Weng et al., 2003). This alluvial aquifer is disconnected 
from the others aquifer of the Garonne plain. Mean annual precipitation in the region is 660 
mm and most rainfall occurs from April to October. The floodplain is heavily cultivated 
(mainly maize, wheat, sorghum, sunflower, oilseed rape, and pea), leading to major nitrate 
influx into the groundwater (up to 100 mg NO3-.L-1 in groundwater). 
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4-2-2-2 Models used 
STICS soil-crop model 
This section is limited to a brief description of the STICS model (version 6.2) used in 
this study. Several papers have already been published concerning this model: the theory and 
parameterisation (applied to wheat and corn) (Brisson et al., 1998) ; an example of model 
validation for various wheat and maize crop situations in France (Brisson et al., 2002) ; an 
overview of the model and a validation for other crops (Brisson et al., 2003) ; several other 
application of the model (Schnebelen et al., 2004; Houlès et al., 2004; Jego et al., 2008). 
STICS simulates both agronomic variables (leaf area index, biomass, yield and input 
consumption) and environmental variables such as soil profile water and contents, water 
drainage and nitrate leaching at the base of the soil profile. The data required to run the model 
are related to climate, cropping system (crop type and rotation, and agricultural practices) and 
soil properties (unchanging soil attributes) and initial water and nitrogen profiles. STICS is a 
generic model easily adapted to various crop types and is able to simulate various 
pedoclimatic conditions without introducing strong bias (Brisson et al., 2002). 
For this study we used the STICS model in order to calculate the daily drainage and 
nitrate concentration in drainage water at the groundwater level which was previously 
calculated by 2SWEM for each agricultural plot. The STICS version used was slightly 
modified on the software part but not on the formalism point of view in order to calculate the 
drainage and N leaching at the daily groundwater level which could be variable. 
2SWEM hydro-biogeochemical model 
2SWEM (for Surface Subsurface Water Exchange Model) is a vertically averaged 
model for studying water and solute exchanges between a large river and its adjacent alluvial 
aquifer for fully penetrating systems (Peyrard et al., 2008). Channel geometry is assumed to 
be rectangular and the alluvial aquifer is shallow. The channel and the aquifer are bordered at 
their base by an impermeable layer. The hydraulic model calculates the surface water 
elevations (H and Hd in m) and the specific discharges (q and qd in m².s-1) in the river and 
floodplain respectively. It requires input data that are relatively easy to obtain, namely stream 
and floodplain geometry in 2D, averaged impermeable layer elevation (zf in m), mean 
hydraulic conductivity (m.s-1), porosity (adim) and mean daily discharge or surface water 
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elevation at the upper part of the river. The flow equations in river and aquifer are directly 
coupled at the common interface where water exchange takes place and numerically solved 
together. 
The hydraulic model couples horizontal 2D Saint Venant equations for river flow and 
a 2D Dupuit equation for aquifer flow (see Peyrard et al., 2008 for more details). The 
dynamic coupling between river and aquifer is provided by continuity of fluxes and water 
level elevation between the two domains. Equations are solved simultaneously by linking the 
two hydrological system matrices in a single global matrix in order to ensure the continuity 
conditions between river and aquifer and to accurately model two-way coupling between 
these two domains. 
The coupling with a transport model, based on the classical advection-dispersion 
equation (Bear, 1972), also allows solute exchanges between floodplain and river to be 
studied. It is possible to simulate the dynamics of a solute injected into the river, and to follow 
its infiltration through the riverbed sediments. The model can also be used to follow the 
dynamics of a solute dispersed in the floodplain (e.g. nitrate in agricultural fields) and to 
predict its concentration in the aquifer and the river downstream from the contamination 
point. 
The equations are solved using a finite element numerical model, COMSOL™ 
Multiphysics software (www.comsol.com). Space discretisation was based on triangular finite 
elements. The mesh consists of 11878 triangular finite elements that cover a total surface of 
about 38 km2. Typical triangular element sizes discussed below are about 40 m2 in the river 
and up to 500 m2 in the floodplain. All COMSOL Multiphysics solvers for time-dependent 
problems are iterative; the time step is adaptative and determined by local error estimates. The 
solution of all calculated variables are stored daily. 
The denitrification module of 2SWEM is based on the NEMIS model (Hénault and 
Germon, 2000), and has been optimized and validated on the study site (Peyrard et al., under 
preparation). This module uses a potential denitrification which is reduced by soil 
temperature, nitrate content, and an innovative connectivity function that takes into account 
the connection between river water and groundwater (Peyrard, 2008). The parameters of 
reduction functions were optimised to minimise root mean square error between simulated 
and measured field denitrification. 
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 External coupling 2SWEM/STICS 
For STICS model, seventy one domains, corresponding to the 71 studied plots, were 
created in the alluvial plain portion studied (Figure 4.12). At one plot corresponds only one 
variable value for STICS model. For 2SWEM, boundaries conditions applied on these 
domains are water levels and fluxes continuity (Figure 4.12) as for the Garonne river 
boundaries. The initial nitrate concentrations of the groundwater in the studied zone are those 
measured in the piezometer in January 2005. Theses concentrations are interpolated using the 
IDW (Inverse Distance Weighted, Watson and Philip, 1985) method of ArcGis (Version 9.1) 
software. In the rest of the aquifer a mean nitrate concentration (50 mg.L-1) was used.  
The source term (qr in m.s-1) of the Darcy-Dupuit equations (4.1, 4.2, and 4.3), which 
was equal to 0 for the previous 2SWEM tests (Peyrard et al. , 2008), was read in a file at daily 
time step for each plot. 
 
Where Kh is the hydraulic conductivity (m.s-1), Hd (m) is the groundwater level, hd is the 
water level in the river, qxd et qyd (m3.s-1) are the specific flows along x and y axes, Φ the 
porosity (adim), and qr the source term for groundwater recharge (m.s-1).  
Similarly the nitrate concentration in drainage water was read at daily time step in the 
advection-dispersion equation (4.4). 
.( ) .( )d r r
d d
q cC C C R
t H H
∂ +∇ = ∇ ⋅∇ + +∂
φ φq D (4.4) 
 
Where C (mg.L-1) is the solute concentration, cr (mg.L-1) the solute concentration in drainage 
water, qd the groundwater flow (m.s-1), Hd the groundwater level (m), and D the dispersion 
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tensor (m².s-1). A reactive term R (mg.L-1.s-1) was also added for modelling the denitrification 
processes (see Peyrard, 2008). 
Then the external coupling steps are organized in 3 phases: 
1. Running transient 2SWEM model for the whole studied period (3 years from 
01/01/2005 to 31/10/2007) in order to calculate the variations of groundwater level for 
the 71 studied plots. The imposed discharge in the Garonne River is the mean daily 
discharge measured at the gauging station of Verdun/Garonne, upstream of the study 
site. Groundwater levels calculated here do not take into account the groundwater 
variations due to vertical drainage, and so the depth of drainage and nitrate 
concentration calculation will be not exactly right. In this case the impact of vertical 
drainage on groundwater level could be neglected for 2 reasons: (i) near the riverbank 
the groundwater level was mainly controlled by the river flow, and anyway, in all the 
aquifer, the variations of level due to vertical drainage were only few centimetres 
(lower than 20 cm) and (ii) the quantity of water drained and its nitrate concentration 
is not significantly different a few tens of centimetres. In this step, the results are the 
daily groundwater level for the 71 studied plots from 01/01/2005 to 31/10/2007 taking 
into account only the interactions between the river and groundwater. 
2. Running STICS soil-crop model for the whole period for the 71 plots and 
calculating drainage and nitrate concentrations at the groundwater table values 
calculated previously by 2SWEM. The data used for these simulations are described 
next. In this step, results are nitrates fluxes at the groundwater level in all the 71 plots 
from 01/01/2005 to 31/10/2007. 
3. Running stationary or transient 2SWEM model (see section 4-2-2-4 Simulation 
designs) for the whole period using as inputs drainage and nitrate concentration previously 
calculated by STICS. A source term was added in the hydraulic equation and a supplementary 
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Figure 4.12. Mesh and boundaries conditions applied in 2SWEM for coupling with STICS. 
 
4-2-2-3 Experimental data 
 Agronomic data 
Concerning agronomic data, 9 plots from the 71 plots were monitored from February 
or December 2005 to October 2007 in order to validate the STICS soil-crop model on this 
site. On each of these plots, soil cores were extracted on 6-12 occasions from February 2005 
to November 2007. The soil cores were collected to 1.20 m, corresponding to the maximum 
rooting depth for arable crops depth, using an automatic soil core sampler. In order to take 
into account intra-plot variability, between 6 and 10 cores according to the size of the plot 
were taken from each plot on each sampling occasion. These cores were divided into four 
layers of 30 cm and mixed before analysis. The first 30 centimetres corresponded to the 
plough horizon, but the other layers did not strictly correspond to pedological horizons but 
were selected to be easily comparable with the outputs of the STICS soil-crop model. The 
cores were homogenised and moisture content was measured after drying at 105°C for 24 h. 
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Samples were then extracted with 1 mol L-1 KCl solution per 100 g of soil and nitrate and the 
ammonium were measured by continuous flow colorimetry (autoanalyser, Skalar Analytical). 
In addition soil core sample were made one time in all the 71 plots in 2007 with the same 
protocol than previously. The results of these sampling campaigns were used to initialize the 
soil nitrogen quantity for simulated plots which were not monitored since February or 
December 2005. Function of the nitrogen quantity measured in soil in 2007, we defined 4 
levels of mineral nitrogen initialization: 50, 100, 150, or 200 kg N.ha-1 for 0-120 cm. For the 
agricultural plots the soil mineral nitrogen quantity of the last horizon was initialised at the 
same concentration than that measured on the 90-120 cm horizons until groundwater table (2 
to 6 m). For the poplar plantations soil cores were extracted until 3.50 m depth. And until 1 m 
depth the soil mineral nitrogen quantity were homogeneously distributed. 
Soils cores were also collected on 25 plots in order to determine their permanent 
characteristics, i.e. texture, organic matter, pH, total carbonates. There was a texture gradient 
from the Garonne riverbank to the end of first terrace ranging from sandy to clayey texture. 
Soil pH ranged between 7.3 and 8.5. In accordance with these analyzes four classes of soils 
were made (Table 4.9). The soil 1 was situated near the Garonne riverbank, its texture was 
silty-sandy, and it contained high percentage of limestone. The soil 2 was also silty-sandy but 
contained less sand and more silt than the soil 1. Soils 3 and 4 were silty-clayed, but soil 3 
contained less sand and CaCO3 than soil 4, and its pH was lower (Figure 4.13). 
Table 4.9. Soil characteristics 
   Soil 1   Soil 2  Soil 3   Soil 4 
depth (cm)  0-30 30-120 120-600  0-30 30-120 120-600  0-30 
30-
120 120-600  0-30 
30-
120 120-600 
sand (%)  36 38  30 28 12 10  20 23 
silt (%)  44 44  52 50 59 52  51 


















pH  8.2 8.4 -  8 8.3 -  7.3 7.5 -  8.5 8.3 - 
CaCO3 (%)  6.7 7.6 -  1.7 2.8 -  0.1 0.1 -  2 2.6 - 
C(org) (%)  1 0.5 -  0.9 0.6 -  1.2 0.8 -  1.2 0.8 - 
M.O. (%)  1.7 0.8 -  1.5 1.1 -  2.1 1.4 -  2 1.3 - 
Field capacity 




  7.5 6.3 5.0   9.6 9.5 5.0  9.5 10.2 5.0   9.5 9.8 5.0 
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Figure 4.13. soils localisation 
Agricultural practices were collected for the 9 plots monitored since 2005. Mean 
agricultural practices for the others plots were elaborated from the agricultural practices 
collected for the 9 monitored plots and from mean regional agricultural practices. 
Hydrogeological data 
During the studied period the Garonne River flow varied from 28 to 1280 m3.s-1 at the 
Verdun gauging station located only 1 km upstream from the beginning of the study site 
(Figure 4.14). There were 4 important floods: in January 2005 (567 m3.s-1); in May 2005 (804 
m3.s-1); the most important occurred in Mars 2006 (1280 m3.s-1); and the last flood occurred in 
Avril 2007 (777 m3.s-1). 
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Figure 4.14. Garonne River mean daily flow at Verdun gauging station (data from the Environmental Regional 
Direction-DIREN) 
 
The study site was instrumented with an observation network of 20 piezometers in 
1999 (Figure 4.15). They are distributed along 2 km in the meander of the Garonne River 
throughout the floodplain. During our study a total of 64 groundwater samples were taken: 36 
in 2005, 20 in 2006, and 8 in 2007. Theses data are used to evaluate the predictive quality of 
the groundwater nitrate concentration calculated by the coupled model 2SWEM/STICS. 
Hydrodynamic functioning (groundwater level variation) and conservative solute transport of 
2SWEM have already been validated on the study site by Peyrard et al. (2008) for comparable 
hydrodynamic conditions. 
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Figure 4.15. Piezometers localisation. 
 
Meteorological data 
Meteorological data necessary for the agronomics simulations are daily precipitation, 
minimal and maximal temperature, daily average wind and moisture, and daily cumulated 
solar radiation. From 01/01/05 to 30/11/05 these data were monitored in the meteorological 
station of Toulouse-Blagnac (Meteo France), except for the precipitation which were 
monitored in the Monbéqui meteorological station (Meteo France). From 01/12/05 to 
31/12/07 the meteorological data were collected with a meteorological station installed in the 
middle of the studied area. Annual data were reported in table 4.10. Precipitations were less 
than average, strongly, in 2005, and slightly in 2007 and they were close to average in 2006. 
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Table 4.10. Climatic data at the study site 







2005 484 8.8 18 4695 
2006 668 8.4 20.2 5111 
2007 591 8.5 18.6 4729 
 
4-2-2-4 Simulation designs 
The modelling period extended from January 2005 to October 2007. The nine plots 
monitored since January 2005 were simulated with STICS since this date. The STICS model 
was validated on this site for arable crops (see Jego et al., submitted for details). The results 
of simulation showed that there was no drainage from January to October 2005 because of 
low rainfall during this period. That is why for the other plots of the studied area we simulate 
only two crop rotations from November 2005 to October 2007 in order to reduce the time of 
simulation and due to the fact these would be no effect of agricultural practices on 
groundwater level and nitrate concentration. The soil was simulated until 6 meters depth in 
order to always contain the groundwater level variations. The soil was divided in 5 horizons: 
0-30 cm, 30-60 cm, 60-90 cm, 90-120 cm, and 120-600 cm. Soil characteristics are 
determined from the soil analyzes realized until 120 cm depth (Table 4.9). For the last soil 
horizon (120-600 cm) characteristics are determined from its texture (sandy) described in 
previous study (Weng et al., 2003 , Baker et al., 2004). In this horizon biological activity is 
considered negligible, so water and nitrate transfer is assumed to occur without uptake or 
retention. Complete 2006 and 2007 land use was described in Figure 4.16). In 2006 (Figure 
4.16a) there were 16 maize field plots, 17 wheat, 6 sorghum, 6 pea, 1 soybean, 1 colza, 1 
sunflower, 14 fallow of small area, and 9 poplar plantations. In 2007 (Figure 4.16b), there 
were 18 maize, 10 wheat, 1 sorghum, 5 pea, 2 soybean, 3 colza, 2 sunflower, 7 melon, 14 
fallow, and 9 poplar plantations. 
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Figure 4.16b. Land use of the studied area in 2007. 
In addition to actual 2006-2007 crop rotation, we carried out virtual experiments using 
catch-crop. A catch crop is grown between two main crops with the aim of minimising nitrate 
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leaching and then the whole crop is incorporated into the soil (Kuo and Jellum, 2000 ; 
Thorup-Kristensen et al., 2003; Tonito et al., 2006). It takes up soil nitrate originating from 
the previous main crop through the mineralisation of crop residues and allows a transfer of N 
to the following main crop after its decomposition and mineralisation in the soil (Vos and Van 
Der Putten, 2001; Schomberg and Dinku, 2006). Drainage and nitrate concentration were 
calculated with catch-crop on 20 plots. It was possible only on these plots because a minimum 
growing time is required during the fallow period. The catch crop used was mustard and it 
was sown on 15 or 20 August according to the previous harvest date and incorporated on 15 
November if followed by a winter crop or on 15 December if followed by a spring crop. The 
consequences of the catch crop on the following main crop are then taken into account for 
water and nitrogen fluxes. 
 Concerning 2SWEM/STICS coupling simulations, in a first step we used steady state 
water flow. In this situation the water flow in the Garonne River is supposed to be constant 
and representative of mean flow besides flood (135 m3.s-1). We carried out 2 simulations: one 
with actual agricultural practices and one with catch-crop on 20 plots where it seems possible 
to sow. In a second time we simulated the March 2006 flood from 01/03/06 to 15/04/06. The 
water flow in the Garonne River measured in the Verdun gauging station was imposed as 
upstream boundary condition of the river in 2SWEM. This simulation was done in order to 
evaluate the impact of a flood on groundwater nitrate concentration in the alluvial aquifer. 
4-2-3 Results and discussion 
4-2-3-1 Impact of agriculture activities on groundwater nitrate concentration 
with steady state flow 
 Nitrate concentrations in groundwater simulated with the 2SWEM-STICS coupling 
were compared with concentrations measured in piezometers installed on the site during the 
studied period (Figure 4.17). This figure shows that the accordance between simulated and 
observed nitrate concentrations in the piezometers is globally satisfactory. The models 
slightly under estimated nitrate concentration (Mean Error = -2.8 %), and the model 
efficiency was satisfactory (EF = 0.63) which was close to those found by Krause et al. 
(2008) for the central and lower Havel River in Northeast Germany. However, the simulated 
and observed nitrate concentrations were in better agreement for higher (> 40 mg NO3-.L-1) 
than for lower concentrations (< 40 mg NO3-.L-1).  
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Figure 4.17. Measured and simulated nitrate concentration in groundwater. 
 
Three causes could explain the difference between simulated and observed nitrate 
concentration: a wrong initialisation, a wrong modelling of denitrification processes intensity 
and area extent, or a wrong calculation of drainage and nitrate concentration in drainage 
water. The wrong initialization would be a consequence of the interpolation method used to 
initialize nitrate concentrations of all the studied area from local concentrations measured in 
piezometers. In order analyze more precisely the sources of errors between simulations and 
observations, we compared the measured groundwater nitrate concentration with the 
simulated concentration in three piezometers (Figure 4.18): piezometer 17 situated near the 
riverbank, piezometer 10 located inside the meander in a poplar plantation but close to the 
agricultural area, and the piezometer 26 located inside the alluvial plain in the middle of the 
agricultural area. 
In piezometer 17 the measured groundwater nitrate concentration were ranged 
between 0 and 5 mg NO3-.L-1 (Figure 4.18a). For the modelling the Garonne river nitrate 
concentration was 10 mg NO3-.L-1, and the simulated groundwater nitrate concentrations were 
close to 0 mg NO3-.L-1 except at the beginning of the modelling. These nitrate concentrations 
close to 0 mg NO3-.L-1 could be explained by denitrification and dilution processes, which 
were strong because of interactions with the river and the inputs of organic dissolved carbon 
brought by the river water. 
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In piezometer 10 (Figure 4.18b) the nitrate concentration simulated was correct until 
the middle of the simulated period indicating that initialisation was not in cause and was 
under-estimated after this time. At the end of the simulated period nitrate concentration was 
under-estimated of about 35 mg NO3-.L-1. This piezometer was located inside the meander, 
which was composed mainly of poplar plantation. For this piezometer simulated nitrate 
concentration were under-estimated probably because of an over estimation of denitrification 
processes and not because of under-estimation of nitrate concentration in drainage water. 
Indeed the simulated nitrate concentrations in drainage water are low (from 1 to 30 mg NO3-
.L-1) which was in accordance with nitrogen quantity measured in deep soils of the poplar 
plantation (from 1 to 3 kg N.ha-1 in each 50 cm soil until 2 meter depths).  
At last the nitrate concentration under agricultural field plots could be slightly over-
estimated liked showed in Figure 4.18c for piezometer 26. It was situated in the middle of the 
alluvial plain and surrounded by agricultural plots. In this piezometer 26, at the end of 
simulation the nitrate concentration was over estimated by 10 mg NO3-.L-1. This over-
estimation could have several causes which were difficult to identify. First this could be due 
to an incorrect modelling of drainage and nitrate concentration in drainage water of STICS 
soil-crop model. However, previous studies have shown that soil water content and soil 
mineral nitrogen were globally correctly simulated until 1m 20 depth (Jego et al., submitted). 
So the bad estimation of drainage and nitrate concentration could also be due to stratification 
of nitrate concentration in groundwater. In our simulation the water mixing between drainage 
and groundwater was supposed perfect. But as showed by several studies the groundwater 
nitrate concentration could be stratified and the mixing between drainage water and 
groundwater not immediate (Kirchner et al., 2001 ; Molenat et al., 2002a ; Martin et al., 2004 
; Legout et al., 2007). In this case the nitrate concentration in the upper part of the 















































































































































































Figure 4.18. Evolution of measured and observed nitrate concentration in piezometer 17 (Fig. 4.16a), piezometer 
10 (Fig. 4.16b), and piezometer 26 (Fig. 4.16c).  Piezometer localisation are noted with a black point. 
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Simulation of the groundwater nitrate dynamics was presented in Figure 4.19. At the 
beginning of the simulation (t=0) the nitrate concentration in groundwater stand between a 
few mg NO3-.L-1 near the Garonne riverbank at the meander entry and up to 70 mg NO3-.L-1. 
Until the beginning of 2006 there was no drainage and so no important variation of nitrate 
concentration in groundwater, except a decrease in the area where denitrification processes 
were probably high. This area extended along the riverbank (from 50 to 100 m) and was more 
extensive inside the meander (until 500 m). It corresponds to the aquifer buffer zone in 
relation with river which was a well zone for nitrogen as previously showed by Peyrard 
(2008). During the first 2006 semester, the first drainage episodes occurred on almost all 
plots. But the nitrate concentration in drainage was extremely variable from one plot to 
another which explained why the spatial variation of nitrate concentration in groundwater 
would be important until this date. In 01/01/2007 the models simulated high nitrate 
concentrations (about 100 mgNO3-.L-1) in groundwater under 4 agricultural plots. At the end 
of simulated period there was very high nitrate concentration in groundwater in the middle of 
the studied area (Figure 4.20 I) under three plots (54, 99, 100). There were also two others 
smaller area with high nitrate concentration under plots 27 and 9 (Figure 4.20 II) and 22 
(Figure 4.20 III). This three “hotspots” of nitrate concentration were situated under 
agricultural plots which had very important soil mineral nitrogen content at initialization. 
Nitrate concentration in the rest of the studied area had also slightly increased under the 
agricultural plots simulated. This increase was in accordance with the measured nitrate 
concentrations: the mean nitrate concentration measured in 8 piezometers (P10, P13, P16, 
P23, P26, P28, P29, P30) was 48.7 mg NO3-.L-1 on 25/05/05, 49.2 mg NO3-.L-1 on 06/06/06, 
and 51.5 mg NO3-.L-1 on 25/07/07. For the same piezometers the mean nitrate concentrations 
simulated were respectively 48.3 mgNO3-.L-1, 51.2 mg NO3-.L-1, and 53.5 mgNO3-.L-1. In 
accordance with the hypothesis of the coupling, the transfer time in the unsaturated zone was 
rapid (from one to few days). But in the saturated zone this time was much longer and the 
evolution of groundwater nitrate concentration need to be analysed over several years like 
shown by others studies (Böhlke and Denver, 1995; Tesoriero et al., 2000; Molenat et al., 
2002b). Furthermore the transfer time was not the same in all the aquifer. It was faster near 
the riverbank and trough the meander than in the middle of the alluvial plain.  
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These simulations with constant flow in the river also shown that the spatial 
localisation of nitrate leaching under agricultural plots would be remarkable. For the field 
plots located in the buffer zone, and at the meander entry (figure 4.20 1) all the nitrate that 
reach the groundwater could be denitrified and/or diluted. But at the meander exit (Figure 
4.20 “2”) the denitrification processes were less important. It could be explained because most 
of the dissolved carbon organic brought by the river has been used. Groundwater nitrate 
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concentration became higher and higher and not all of nitrate are eliminated, which was in 
accordance with several others studies (Mc Mahon and Böhlke, 1996 ; Sjodin et al., 1997 ; 
Ruffinoni et al., 2003). Some groundwaters with high nitrate concentration could reach the 
river but would be immediately diluted (Peyrard et al., 2008). Indeed, the river flow was 
sufficiently high and the nitrate concentration in the river sufficiently low that high 
groundwater nitrate concentration did not significantly modify the river nitrate concentration 
(by only 1 to 2 mg NO3-.L-1). Inside the alluvial (Figure 4.20 3) floodplain the groundwater 








Figure 4.20. Groundwater nitrate concentration on 31/10/07. 
The simulation ran with constant flow showed that nitrate concentration of alluvial 
groundwater can be strongly influenced by agricultural practices. Indeed the dilution 
processes by river water and the denitrification processes occurred only in a small part of the 
aquifer localised inside the meander and which corresponds to the riparian zone. In our 
simulation the role of the riparian zone appeared to mainly decrease nitrate concentration of 
stream water which goes through the meander and also of a small part of groundwater located 
inside the meander but had no impact on nitrate concentration of the main part of the alluvial 
aquifer. 
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4-2-3-2 Impact of a flood on nitrate concentration in aquifer 
In this section we compared the simulation of groundwater level and nitrate 
concentration ran with steady state flow with those ran with unsteady flow from March to 
May 2006. During this period an important flood occured around 15 March. This flood was 
the main of the studied period. The Garonne river flow reached 1280 m3.s-1. During the flood, 
groundwater flow directions were modified, in particular near the River (Weng et al., 2003 ; 
Peyrard et al., 2008). 
During the rise of the flood, Garonne water infiltrated the alluvial aquifer over the 
entire length of the river, leading to the storage of part of this water in the alluvial plain. 
Figure 4.21 represents the compared change in groundwater level with steady state flow or 
with the unsteady state flow for two piezometers: 10 and 26. In piezometer 10, which was 
close to the riverbank, the flood impact was important. During the flood event the 
groundwater level in this piezometer was higher than in the piezometer 26 and confirmed that 
during a flood flow direction go from river to groundwater. In piezometer 10 the groundwater 
level increases of 1.5 m during the flood. Figure 4.21 also shows that in piezometer 26 the 























































































Piezometer 10 Piezometer 26
 
Figure 4.21. Groundwater level simulated (in meter from sea level) in piezometers 10 and 26. 
The groundwater nitrate concentration was also differently affected by the flood in 
relation with the variation of groundwater level. Figure 4.22 shows that the area of low nitrate 
concentration, due to dilution by river water and denitrification, increased in size of about 200 
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to 300 meters. But as shown by the variation of groundwater level, an important part of the 
alluvial aquifer would still not affected by this flood. 






In comparison to the steady state condition it can be noted the decrease of 2 of the 
high groundwater nitrate concentrations (areas II and III in figure 4.20). But the main area 
with high nitrate concentration (area I in figure 4.20) was not affected by the flood. The 
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simulation with unsteady state flow condition showed that the expansion of the zone directly 
influenced by river was variable, but this zone would represent only a small part of the 
alluvial plain. For the Garonne alluvial plain, Weng et al. (2003) estimated that only 30% of 
the alluvial plain reacted to the passage of a flood. In this zone, river water chemistry 
influences groundwater nitrate concentration by two processes: dilution by low nitrate 
concentration of river (Weng et al., 2003) and activation of denitrification by the input of 
dissolved organic carbon (Vervier et al., 1993). This zone, which presents important 
groundwater level and chemistry variations, corresponds to an effective wetland as defined by 
Mérot (2000). 
4-2-3-3 Impact of catch-crop on groundwater nitrate concentration 
Catch crop represents an efficient way to reduce nitrate leaching in a short term. But 
their implantation require at least two or three months between two main crops to be useful 
(Thorup-Kristensen et al., 2003). That is why it was possible to simulate their impact for only 
20 plots of the studied area between the 2006 and the 2007 mains crops. The simulated impact 
of catch crop is illustrated at Figure 4.23 which shows a decrease of nitrate concentration for 
two areas (area II and III) of the three areas with high nitrate concentration identified in 
Figure 4.20. There was no change of nitrate concentration for the main area (identified as area 
I in figure 4.20 and 4.23) because no catch crop could be cropped around this zone for the 
simulated period due to the crop successions. 
 
Figure 4.23. Ground water concentration at 31/10/07 without and with catch crop. Plots where catch crop 
growth was simulated are noted* 
 155
Chapitre 4. Cas d’une nappe à recharge verticale et latérale 
STICS model simulated between 120 and 150 kg N.ha-1 were uptake by catch crop on 
each plot w lly 
leached during the drainage perio
Figure 4.24. Evolution of simulated groundwater nitrate concentration in piezometer 16 without and 
with catch crop.  
here they were established indicating the large SMN availability to be potentia
d. The decrease of nitrate concentration calculated in 
drainage water was comprised between 5 to 100 mg NO3-.L-1 for these plots. But this impact 
on groundwater nitrate concentration was quite lower because of the volume of groundwater. 
Consequently the simulated groundwater nitrate concentrations under plots where catch crop 
were established would have decreased by 2 to 10 mg NO3-.L-1. The decrease of groundwater 
nitrate concentration with catch crop could be represented by the evolution of simulated 
nitrate concentration in piezometer 16 situated downstream of the area noticed I (Figure 4.24). 
The establishment of catch crop upstream of this piezometer would have reduced nitrate 
concentration of about 10 mg NO3-.L-1. The decrease of nitrate concentration with comparison 
with no catch crop would start during the catch crop. Indeed they take up soil nitrate 
originating from the previous main crop through the mineralisation of soil organic matter and 
crop residues. The decrease of nitrate leaching would continue during the following crop 
because catch crop induced a transfer of mineral N to the upper layer of the soil available for 
the following main crop after its decomposition and mineralisation (Vos and Van Der Putten, 
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4-2-4 Conclusion 
The study of groundwater level and nitrate concentration in groundwater has shown 
that it was possible to identify three areas (Figure 4.25). The first area (I) was located along 
the riverbank and extended more inside the meander (until 500 m from riverbank). In this area 
groundwater level and nitrate concentration were controlled by the river flow. Groundwater 
level was directly related to the water level in the river and nitrate concentration was low 
because of i) dilution by river and ii) denitrification which was possible by the input of 
dissolved organic carbon transported by the river. The second area (II) corresponded of the 
aquifer zone which could be affected by a flood. In this area groundwater nitrate 
concentration decreased during flood also due to dilution and denitrification processes. The 
expansion of this area would depend of the flood emphasis. The last area identified (III) 
represented the main part of the alluvial aquifer. In this area groundwater nitrate concentration 
were not affected by the river but only by nitrate leaching under agricultural plots. 
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Denitrification processes appeared to be the only way to mitigate nitrate from the 
alluvial groundwater. Denitrification processes were localized at the interface between the 
river and the alluvial aquifer. Outside flood event the river drained the aquifer and the 
denitrification processes were important because they permitted to maintain low nitrate 
concentration in the river. And they were even more important in low-order streams in order 
to avoid a cumulative impacts of nitrate concentration on downstream water quality (Angier et 
al., 2005 ; Rassam et al., 2006). 
The control of nitrate leaching by adapting agricultural practices appears to be the 
main solution in order to decrease and maintain acceptable nitrate concentration in 
groundwater of alluvial plains. The establishment of catch-crop could allow reducing at short 
term nitrate concentration. Moreover, to be efficient, catch crop must be integrated as a part of 
the cropping system and then grow regularly in a long term. Of course, an adapted practice of 
nitrogen fertilization is also necessary in order to avoid significant over-fertilization and then 
restore the minimum soil mineral nitrogen at crop harvest. 
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4-3 Conclusion partielle 
 
La première partie de ce chapitre a permis de quantifier l’influence des activités 
agricoles sur les fuites de nitrate. Sur le site étudié, une importante variabilité spatiale des 
fuites de nitrate a pu être mise en évidence. Les fortes quantités d’azotes lixiviées ont été 
reliées avec la présence d’importantes quantités d’azote minéral nitrique dans le sol en début 
de période de drainage et liées aussi à l’état initial des profils mesurés au début de l’étude. 
Ces fortes quantités d’azote minéral ont sans doute été causées par une mauvaise gestion de la 
fertilisation azotée depuis de nombreuses années en particulier pour certaines cultures comme 
les essais de maïs ou de céréales et pour les lignées de maïs semence. La mise en place de 
cultures intermédiaires pièges à nitrate, permettrait de réduire significativement les fuites de 
nitrate et notamment la concentration en nitrate des eaux de drainage au cours de la période 
d’interculture. 
La seconde partie de ce chapitre a permis, grâce au couplage des sorties de STICS 
avec le modèle biogéochimique 2SWEM, de confirmer et de préciser l’extension spatiale de 
la zone d’influence du cours d’eau sur la nappe alluviale. Une petite partie de l’aquifère, 
située à proximité immédiate du cours d’eau ainsi qu’à l’intérieur du méandre étudié, est 
continuellement influencée par le cours d’eau. En effet, dans cette zone, le niveau 
piézomètrique de la nappe est directement fonction du niveau d’eau dans le cours d’eau. De 
plus les concentrations en nitrate de cette partie de l’aquifère sont très faibles suite à la 
dilution par l’eau de la rivière ainsi qu’aux processus de dénitrification qui sont intenses dans 
cette zone. La seconde zone identifiée est contiguë à la précédente et est influencée de la 
même façon par le cours d’eau, mais uniquement en période de crue. Enfin, la majeure partie 
de l’aquifère n’est quasiment pas influencée par le cours d’eau, à l’exception sans doute des 
épisodes de crue exceptionnels (centennal) au cours desquels une partie importante de la 
plaine alluviale peut se retrouver inondée. Dans cette zone, ce sont principalement les fuites 
de nitrate issues des activités agricoles qui vont influencer les concentrations de la nappe. 
Toutefois, le couplage réalisé dans la deuxième partie présente quelques limites 
théoriques et d’utilisation : il s’agit d’une part du transfert d’eau et d’azote nitrique entre la fin 
de la zone racinaire et le toit de la nappe et, d’autre part, d’un point de vue pratique, les temps 
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de simulations pouvant représenter un problème pour l’utilisation de ce couplage. Ces limites 
ainsi que celles propres aux deux modèles utilisés sont détaillées dans la discussion générale. 
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Chapitre 5. Discussion générale 
 
 
Ce chapitre constitue la discussion générale de ce travail de thèse. Il est ainsi discuté 
successivement des méthodes utilisées, puis des modèles, et enfin des résultats scientifiques 
des chapitres 3 et 4. 
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5-1 Discussion sur les méthodes 
5-1-1 Discussion sur les méthodologies de terrain utilisées 
La mesure des quantités de nitrate du sol ont été faites de différentes manières sur les 
deux sites d’étude. Dans les parcelles expérimentales de la plaine alluviale de la rivière 
Alegria, ce sont des bougies poreuses qui ont été utilisées, alors que sur les parcelles de la 
plaine alluviale de la Garonne ce sont des prélèvements de sols effectués par nos soins qui ont 
été utilisés. Les deux méthodes utilisées permettent de mesurer les quantités de nitrate 
contenues dans les sols, mais présentent chacune des avantages et des inconvénients. 
Une bougie poreuse (Figure 5.1) est un dispositif de prélèvement de l'eau libre du sol, 
formé d'une tête de prélèvement en céramique poreuse et d'un tube en PVC fonctionnant 
comme une chambre de mise en dépression pour récolter l'eau du sol à travers la céramique 
(Ballif et Muller, 1990). La dépression exercée varie généralement de 0.3 à 0.8 bars, et les 
bougies sont laissées en dépression pendant au moins 24 heures. En fonction de la dépression 
exercée elles permettent d’extraire les eaux plus ou moins liées au sol. La sphère d’influence 
de la bougie varie de 20 à 30 cm de rayon et est variable selon la nature du sol. Aux faibles 
humidités la sphère est assez dissymétrique et sa taille dépend fortement de la dépression 
exercée. Dans ce cas l’eau provient surtout des zones où le sol est le plus humide. Aux fortes 
humidités, la sphère d’influence est importante et moins dépendante de la dépression 
appliquée (Elmaloglou, 1997). D’après Hansen et al. (1975), aucune sorption de l’ion nitrate 
n’a été enregistrée par les parois de la bougie, ce qui n’est pas le cas pour d’autres éléments 
comme l’ion ammonium (Wagner, 1962), ou le phosphore. 
 
Figure 5.1. Schéma d’une bougie poreuse (© INRA) 
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Les bougies poreuses présentent comme avantages de peu modifier la structure du sol, 
et ainsi de peu perturber le système racinaire des plantes en place. Elles donnent accès à la 
concentration de l’eau mobile qui peut différer de la concentration moyenne de la solution du 
sol (Garnier et al., 2001). Par ailleurs leur installation nécessite peu de matériels et est donc 
peu coûteuse et enfin elles permettent de peu modifier la composition chimique des eaux du 
sol.  
Néanmoins, leur installation nécessite quelques précautions, afin de limiter les 
écoulements préférentiels autour de la bougie et de maximiser les contacts entre la céramique 
poreuse et le sol (Lord et Shepherd, 1993). De plus elles doivent être installées au minimum 1 
semaine avant de pouvoir effectuer les premiers prélèvements, et les sols trop argileux ou trop 
caillouteux ne permettent pas leur installation. Enfin, elles permettent de prélever uniquement 
l’eau déplacée par la dépression exercée, ce qui ne reflète pas forcement la quantité totale de 
nitrate présente dans un sol. Ceci peut constituer un problème lorsque l’on souhaite effectuer 
une évaluation de la qualité prédictive d’un modèle agronomique tel que STICS qui 
fonctionne généralement en calculant un stock d’azote minéral pour chaque horizon de sol 
simulé. Dans ce cas, il semble alors plus approprié de réaliser un prélèvement de sol suivi 
d’une extraction de l’azote minéral. Il convient toutefois de mesurer ou d’estimer la densité 
apparente du sol de chaque horizon prélevé, ce qui n’est pas toujours aisé. 
 Les prélèvements de sols suivis d’une extraction au KCl permettent de prélever à la 
fois l’eau libre et l’eau liée du sol. La méthode d’extraction au KCl est très largement 
répandue et utilisée pour extraire l’azote minéral (NO3- et NH4+) présent dans un sol. Plusieurs 
travaux ont montré que cette méthode donnait des résultats similaires à une extraction au 
CaCl2 ou à une electro-ultracentrifugation (Appel et Steffens, 1988 ; Mengel, 1996 ; Dou et 
al., 2000). Afin de comparer les concentrations en nitrate mesurées grâce aux prélèvements de 
sol avec celles mesurées avec des bougies poreuses, nous avons installé des bougies poreuses 
sur une parcelle agricole, 2 peupleraies et 2 ripisylves sur le site de Monbéqui. La 
confrontation entre concentrations en solutés mesurées par prélèvements de sol ou par 
extraction à l'aide de bougies poreuses fournit des résultats contrastés (Figure 5.2) : les 
tendances sont globalement les mêmes, mais les valeurs mesurées sont parfois sensiblement 
différentes, ce qui confirme les résultats trouvés par des précédents travaux (Djurhuus et 
Jacobsen, 1995). Les corrélations entre les concentrations mesurées avec les 2 méthodes 
varient de 0,18 à 0,34. Les différences entre concentrations ne semblent pas plus importantes 
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pour les faibles ou pour les fortes concentrations. Néanmoins, Netto (1999) a montré que pour 
les fortes valeurs de concentrations, les mesures sont comparables, mais pour les faibles 









































































































































Figure 5.2. Concentration en nitrate mesurées grâces à des bougies poreuses ou  à des prélèvements de sol suivis 
d’une extraction au KCl dans une ripisylve. 
 164
Chapitre 5. Discussion générale 
 Au cours de ce travail, la validation des quantités d’azote minéral du sol calculées par 
le modèle STICS a été réalisée, par comparaison avec des concentrations en nitrates mesurées 
par des bougies poreuses dans la plaine alluviale de l’Alegria, et par comparaison avec des 
quantités d’azotes mesurées par des prélèvements de sol suivis d’une extraction au KCl dans 
la plaine alluviale de la Garonne. Dans les deux cas, les tendances simulées étaient en accord 
avec celles observées. D’un point de vue quantitatif, les valeurs simulées étaient globalement 
aussi très proches de celles observées. Toutefois, lors de l’expérimentation avec une culture 
de pommes de terre dans la plaine alluviale de l’Alegria, nous avons noté que certaines 
valeurs simulées étaient assez différentes de celles mesurées (avec des bougies poreuses). Or 
la comparaison des concentrations en nitrates mesurées avec les deux méthodes a également 
montré que certaines valeurs étaient assez différentes.  
 Tous ces éléments montrent que la validation des quantités d’azote minéral calculé par 
le modèle agronomique STICS pouvait s’effectuer par comparaison avec des quantités 
mesurées par des bougies poreuses ou par des prélèvements de sol suivis d’une extraction. 
Toutefois, cette deuxième méthode semble tout de même à privilégier. 
Enfin, toujours concernant les méthodes de terrain utilisées, la variabilité intra 
parcellaire des quantités d’azote du sol doit également être prise en compte. Dans le cas d’une 
parcelle suivie grâce à des bougies poreuses, il est alors nécessaire d’en installer à plusieurs 
endroits des parcelles. Ces dispositifs étant fixes, cela peut poser des problèmes lors des 
travaux agricoles effectués sur la parcelle. Lors de nos campagnes de prélèvement de sol nous 
avons effectué, sur chaque parcelle prélevée, entre 6 et 10 prélèvements qui ont ensuite été 
homogénéisés pour chaque horizon. Ces prélèvements ont été faits dans la longueur ou la 
diagonale des parcelles. Afin de vérifier que l’on prenait bien en compte la variabilité intra 
parcellaire nous avons réalisé 4 transects sur 3 parcelles. Les résultats (Figure 5.3) montrent 
qu’il y a peu de variabilité entre les 4 transects de chaque parcelle quelle que soit la 
profondeur de mesure, excepté sur la parcelle 3 où l’erreur standard est de 25% pour l’horizon 
0-30 cm et 35% pour l’horizon 90-120. Cela indique que la méthode d’échantillonnage 
utilisée est correcte pour rendre compte des stocks d’eau et d’azote minéral d’une parcelle 
agricole donnée sur le site d’étude. 
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Figure 5.3. Quantité de N-NO3 mesurées et variabilité intra parcelle associée sur 3 parcelles. Parcelles 3 et 8 le 
04/01/06 et parcelle 2 le 02/02/06. 
 
5-1-2 Discussion sur les modèles utilisés 
 Comme tout modèle, le modèle agronomique STICS et le modèle hydrogéologique 
2SWEM sont des simplifications de la réalité. Ces simplifications se justifient par rapport à 
des objectifs d’utilisation. De plus, les formalismes utilisés définissent le domaine de validité 
des modèles qu’il est nécessaire de prendre en compte pour éviter d’utiliser les modèles dans 
des situations et conditions en dehors de leur domaine de validité. Dans les domaines 
scientifiques où la biologie occupe une place importante, les modèles ne peuvent pas être 
considérés comme des " simulateurs mécanistes" de réalité, comme dans les domaines de la 
physique, mais simplement comme des supports d’interprétation d’une réalité très complexe. 
Brisson et al. (2003) souligne qu’il y aurait un grand danger à ne voir la réalité qu’à travers 
des modèles. 
 A travers ce travail, plusieurs limites d’utilisation liées aux hypothèses du modèle 
STICS ont été mises en évidence ou confirmées. L’estimation de la variabilité intra parcellaire 
des quantités d’eau et d’azote du sol a montré, pour l’une des parcelles étudiées, qu’elle 
pouvait être relativement importante. Cette forte variabilité a pu être expliquée par 
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l’historique des cultures de la parcelle puisque cette parcelle est parfois subdivisée en 2 sous 
parcelles avec des cultures différentes. Il apparaît donc nécessaire de connaître l’historique 
(au moins 2 à 3 années) de chaque parcelle modélisée afin, si nécessaire, d’affiner l’unité de 
simulation à une échelle inférieure à celle la parcelle. Ce travail a également montré que le 
modèle STICS ne permettait pas de modéliser de façon satisfaisante les transferts d’eau et 
d’azote dans le sol lorsque le niveau de nappe remontait dans les horizons de sol modélisés. 
Une modification du formalisme de STICS a été proposé dans ce travail afin d’améliorer la 
qualité des simulations en cas de remontée de nappe. La principale hypothèse de cette 
modification est que la concentration en nitrate de la nappe est considérée comme homogène 
verticalement et qu’elle s’impose donc dans les horizons de sol nouvellement saturés. Une 
autre hypothèse qui pourrait être testée consisterait à réaliser un mélange entre l’eau du sol et 
celle provenant de la nappe. La concentration en nitrate des horizons de sol nouvellement 
saturés serait alors le résultat de ce mélange. Cette hypothèse pose une autre question : la 
concentration de la nappe du jour j+1 doit-elle tenir compte de la concentration calculée au 
jour j ? Si oui, cela reviendrait à créer un gradient de concentration au niveau du toit de la 
nappe. Par ailleurs, Beaudoin (2005) a montré que l’enchaînement de simulations sur 
plusieurs années pouvait conduire à la propagation d’erreurs et à des effets cumulatifs mal 
simulés.  
 Le fonctionnement hydraulique, ainsi que le transport conservatif et réactif de solutés 
du modèle hydrobiogéochimique 2SWEM ont déjà été validés, et leurs limites mises en 
évidence (Peyrard, 2008). Ces limites sont de plusieurs ordres : théoriques, numériques et 
expérimentales. Au niveau théorique, la principale limite de ce modèle réside dans le choix 
d’un modèle intégré horizontalement. Les échanges verticaux entre le cours d’eau et 
l’aquifère sont donc négligés. Dans le cas de la plaine alluviale de la Garonne cette hypothèse 
est respectée puisque plusieurs études ont montré que les échanges latéraux étaient beaucoup 
plus importants que les échanges verticaux (Steiger et al., 2000 ; Baker et Vervier, 2004). Au 
niveau numérique, la principale limite de ce modèle est la sous-estimation des débits du cours 
d’eau avec le modèle de Saint Venant. Cette sous-estimation est causée par l’ajout d’un terme 
de viscosité artificielle aux équations du modèle de Saint Venant. Ce terme de viscosité 
artificielle est nécessaire afin de stabiliser la résolution numérique de ces équations. Il limite 
les variations de débit dans le cours d’eau, mais les hauteurs simulées restent tout à fait 
cohérentes avec les observations. Comme ce sont principalement les hauteurs qui déterminent 
les sens et les intensités des échanges entre le cours d’eau et l’aquifère, la modélisation de ces 
 167
Chapitre 5. Discussion générale 
échanges n’est pas trop affectée par l’ajout de ce terme de viscosité. Toutefois, cela limite 
l’utilisation du modèle pour le calcul de flux et de bilan matières échangées entre le cours 
d’eau et l’aquifère. Enfin, d’un point de vue expérimental la calibration et la validation de 
2SWEM s’est faite par comparaison entre les valeurs observées et celles simulées sur des jeux 
de données incomplets. Ainsi, il a été difficile de bien comprendre les écarts entre 
observations et simulations. C’est notamment le cas de la modélisation des processus de 
dénitrification qui n’a été évaluée que sur le site du méandre de Monbéqui. 
 Le couplage des sorties de STICS (drainage et concentration en nitrate) avec 2SWEM 
permet de modéliser l’impact des pratiques agricoles sur les concentrations de la nappe et de 
tracer l’évolution des concentrations spatialement et temporellement. Néanmoins, ce couplage 
présente plusieurs limites théoriques et pratiques. La principale limite théorique de ce 
couplage réside dans le transfert d’eau et de solutés de la zone racinaire (environ 1m20 de 
profondeur) jusqu'au toit de la nappe. En l’absence de mesures de quantités d’azote minéral et 
d’humidité suffisantes sur les parcelles agricoles dans cette zone, il a été décidé d’initialiser 
l’humidité à la capacité au champ et la quantité d’azote minéral à l’identique de l’horizon 90-
120 cm. Des mesures réalisées dans les peupleraies ont montré que les quantités d’azote 
minéral étaient globalement homogènes de 1 à 3m50 de profondeur, mais il est vrai que les 
racines sont présentes sur l’ensemble de ces horizons permettant une absorption d’eau et 
d’azote minéral. L’initialisation à la capacité au champ a pour effet de rendre immédiat le 
transfert d’eau de 1m20 jusqu’au toit de la nappe bien que la concentration en nitrate puisse 
être variable. Même à l’échelle de plusieurs années de simulation, la pertinence de cette 
approximation semble discutable puisque la littérature indique des temps de transfert très 
variables en fonction des types de sol. Dans le cas de sols bien drainés et qui présentent des 
zones d’écoulements préférentiels, les temps de transfert peuvent être extrêmement rapides. 
Lasserre et al. (1999) ont montré que le temps de transfert des ions nitrate et de l’eau de la fin 
de la zone racinaire jusqu’au toit de la nappe était d’environ 5 jours  dans un sol bien drainé 
au-dessus d’un aquifère calcaire de Poitou-Charentes dont la nappe est située entre 5 et 15 m 
de profondeur. De même Nimmo (2007), et Green et al. (2008) ont trouvé des temps de 
transfert dans la zone non saturée très rapide de l’ordre de 0,1 à 10 m par jour. Par contre, en 
Bretagne, dans un contexte de sol peu drainant au dessus d’un socle fissuré, Gascuel-Odoux et 
Mérot (1986) indiquent un temps de transfert des ions nitrate de l’ordre de 2 mètres par an. 
Pour des aquifères plus profonds, les temps de transfert dans la zone non saturée sont 
beaucoup plus longs et peuvent atteindre plusieurs années (Ledoux et al., 2007). Dans le cas 
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de la plaine alluviale de la Garonne, et plus spécifiquement dans le méandre de Monbéqui, le 
toit de la nappe a été généralement situé entre 2 et 5 m de profondeur pendant la période 
étudiée. De la surface du sol jusqu’à 1 m 20 de profondeur les sols présentaient une texture 
limono-argileuse ou limono-sableuse, et le modèle STICS s’est avéré capable de bien simuler 
l’évolution du stock d’eau et d’azote. On a donc estimé que les flux d’eau et d’azotes calculés 
par STICS sous cette profondeur étaient corrects. Entre 1 m 20 de profondeur et le toit de la 
nappe, les forages réalisés lors de l’installation des piézomètres ont montré que le sol 
présentait une texture à dominante sableuse. Dans ce type de texture, les transferts d’eau et de 
solutés sont généralement assez rapides. Des temps de transfert de quelques jours à quelques 
semaines en fonction du niveau piézométrique de la nappe semblent donc possibles. Les 
temps de transfert instantanés pour l’eau entre 1 m 20 de profondeur et le toit de la nappe ne 
présentent donc pas un inconvénient majeur pour une simulation de plusieurs années. 
Toujours d’un point de vue théorique ce couplage présente une autre limite. Il s’agit de la 
façon dont les deux modèles interagissent : la hauteur de nappe utilisée pour calculer la 
profondeur de drainage et de lixiviation dans STICS est calculée par 2SWEM sans prendre en 
compte les variations du niveau de nappe. Cette profondeur n’est donc pas tout à fait exacte. 
Toutefois, les variations du niveau de nappe dues au drainage sont faibles (10 cm au 
maximum), et elles auraient donc très peu d’impact, voire aucun, sur la quantité d’eau drainée 
ou d’azote lixiviée. Néanmoins, dans une situation où le niveau de nappe serait très sensible 
au drainage, il faudrait alors envisager un couplage au pas de temps journalier avec des 
échanges d’informations (niveau de nappe, drainage et lixiviation) entre les deux modèles à 
chaque jour de simulation. Enfin, ce couplage présente à l’heure actuelle deux limites 
d’utilisation. Tout d’abord, il nécessite de nombreuses manipulations des fichiers « texte » de 
sorties de STICS pour les utiliser avec 2SWEM. Afin de réduire ces contraintes, un travail 
d’automatisation informatique est nécessaire. D’autre part les temps de simulation de 
2SWEM avec le parcellaire complet, et l’ensemble des fichiers d’entrée, sur une période d’un 
an sont extrêmement longs : nous les avons estimés supérieurs à 1 mois en continu. C’est pour 
cette raison que nous avons choisi de réaliser les simulations avec un débit constant moyen 
dans le cours d’eau. Ceci permet de réduire considérablement le temps de calcul (seulement 
quelques heures) mais ne permet pas de prendre en compte les épisodes de crue. La 
simulation d’un épisode de crue (un mois autour du pic de crue) dure quelques jours. La 
simulation d’un épisode de crue a montré qu’une crue avait peu d’impact sur les 
concentrations moyennes de l’ensemble de l’aquifère. 
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5-2 Discussion générale des résultats 
 5-2-1 Impact des pratiques agricoles sur les fuites de nitrate 
 Les pertes d’azote nitrique par lixiviation sont liées à la présence d’azote minéral dans 
le sol associée à un épisode de drainage. Ces fuites de nitrate ont été mesurées ou estimées par 
simulation sous la zone racinaire, ce qui correspond dans notre étude à une profondeur de 100 
à 120 cm lorsqu’il n’y a pas d’obstacle à l’enracinement. En dessous de cette profondeur 
l’activité biologique est considérée comme négligeable et le transfert d’eau et d’azote nitrique 
comme conservatif. 
Un épisode de drainage correspond à l’écoulement d’une lame d’eau sous la zone 
racinaire. Ce sont principalement les variables climatiques (précipitations et 
évapotranspiration) qui vont contrôler la fréquence et l’intensité de ces épisodes de drainage. 
Mais comme nous l’avons montré dans le chapitre 3.1, une irrigation excessive peut 
également être à l’origine d’un épisode de drainage, même en plein été lorsque 
l’évapotranspiration est maximale si l’irrigation est excessive. La sur-irrigation est 
particulièrement néfaste en début de culture puisqu’elle entraîne une situation favorable au 
drainage durant toute la suite de la culture (Thompson et al., 2006, 2007 ; Gallardo et al., 
2006). De nombreux autres travaux ont montré que l’intensité de l’irrigation n’était pas la 
seule façon de limiter les risques de drainage. Ainsi le type d’irrigation (par aspersion ou par 
sillon), et la fréquence d’irrigation peuvent également être des moyens de limiter les risques 
de drainage. L’intensité d’irrigation n’a que peu d’effet sur les concentrations en nitrate de 
l’eau de drainage. Par contre, comme l’avait suggéré De Paz et Ramos (2004), nous avons 
montré que la concentration en nitrate de l’eau d’irrigation devait également être prise en 
compte dans le plan de fertilisation azotée. Les travaux de Liu et al. (2008) viennent 
également confirmer cette conclusion. 
 Le deuxième élément qui va déterminer la quantité d’azote lixiviée est la concentration 
en nitrate de l’eau de drainage. Pour une même quantité d’eau dans le sol, cette concentration 
va être fonction de la quantité d’azote minéral présent dans le sol. Notre travail a montré que 
l’impact de la fertilisation azotée se mesure davantage à moyen ou long terme qu’à court 
terme, ce qui confirme les travaux réalisés par Gomez et al. (2002). En effet, les différents 
niveaux de fertilisation azotée testés au cours des différentes expérimentations sur les deux 
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sites n’ont eu qu’un effet mineur, voire aucun effet, sur la quantité d’azote lixiviée au cours de 
la culture. Ces résultats confirment ceux trouvés par Adiscott (2005) qui a montré que 
seulement 5% de l’azote lixiviée au cours d’une culture provient de l’engrais apporté pour 
cette culture. Si nous n’avons pas mis en évidence de relation directe entre fertilisation azotée 
et fuites de nitrate, par contre, plus la dose de fertilisant azoté apporté au cours de la culture 
est importante, plus la quantité d’azote minéral du sol à la récolte était élevée. Toutefois, cette 
relation n’est pas proportionnelle et est « culture dépendante ». Pour des cultures ayant un fort 
pouvoir d’absorption de l’azote et une longue période de croissance, comme la betterave à 
sucre, la quantité d’azote minéral du sol à la récolte s’est révélée être identique pour les 3 
niveaux de fertilisation testés. Pour un maïs, la quantité d’azote du sol simulée à la récolte à 
néanmoins induit une augmentation de 90 à 119 kg N.ha-1 lorsqu’on passe d’un niveau de 
fertilisation nul à 150 kgN.ha-1. Or c’est généralement durant l’automne et l’hiver suivants 
que les fuites de nitrate sont les plus importantes, surtout si la période d’interculture est 
longue et en sol non couvert (sol nu). Cette période réunit tous les facteurs conduisant à la 
lixiviation tels que définis par Sébillotte et Meynard (1990) : la présence d’un reliquat d’azote 
minéral significatif à l’automne après la culture, un risque important de drainage, et l’absence 
d’absorption racinaire. Lorsque la quantité d’azote minéral du sol après une culture est 
importante, la principale solution afin de limiter les fuites de nitrate pendant l’interculture est 
la mise en place d’une culture intermédiaire piège à nitrate. Plusieurs travaux ont déjà montré 
l’efficacité de ces cultures (Martinez et Guiraud, 1990 ; Meisinger et al., 1991 ; Chapot, 
1994 ; Justes et al., 1999), et les expérimentations virtuelles que nous avons réalisées vont 
dans le même sens avec une réduction importante de la concentration en nitrate des eaux de 
drainage et donc de la lixiviation et de l’eau de la nappe alluviale. 
 Les caractéristiques du sol peuvent également avoir un impact important sur les 
transferts d’eau et de solutés (Shepherd et al., 2002). Toutefois, les sols des deux sites étudiés 
dans ce travail ne présentaient pas suffisamment de variabilité intra-site d’étude pour mettre 
en évidence leur impact sur les transferts d’eau et d’azote nitrique. 
En résumé, une bonne gestion du stock d’azote d’une parcelle agricole vise donc à 
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5-2-2 Variations spatio-temporelles des fuites de nitrate et relations avec les 
concentrations de la nappe 
Les mesures des quantités d’azote minéral du sol sur les 10 parcelles du méandre de la 
Garonne qui ont été suivies ont montré qu’il y avait une importante variabilité spatiale inter-
parcellaire. Certaines parcelles présentaient des quantités d’azote minéral très élevées 
(supérieures à 300 kg N. ha-1 sur 1m20 de profondeur). Cependant, il n’a pas été possible de 
mettre en évidence un facteur pouvant expliquer la présence de telles quantités d’azote 
minéral. Il s’agit certainement d’un enchainement sur plusieurs années d’une mauvaise 
gestion de la fertilisation azotée et de l’effet de la rotation des cultures (présence de pois  dans 
la rotation). Cette importante variabilité a été confirmée lors de la campagne de prélèvements 
de sols réalisés en 2007 sur l’ensemble des parcelles agricoles du site d’étude. Les parcelles 
suivies depuis 2005 se sont révélées être représentatives de celles du site étudié. Dans une 
telle situation où la variabilité inter-parcellaire des quantités d’azote minéral est très 
importante, il est alors indispensable de prendre en compte ce facteur dans la modélisation de 
l’évolution des concentrations en nitrate de la nappe alluviale. C’est également une 
information cruciale pour hiérarchiser les actions de conseil à mettre en œuvre, car ce sont des 
parcelles qui contribuent le plus à la pollution nitrique de l’aquifère. Cela montre tout l’intérêt 
de généraliser la mesure des reliquats d’azote minéral sur le plus de parcelles possibles pour 
ajuster au mieux la fertilisation azotée des cultures et surtout pour éviter les « grosses » 
erreurs de fertilisation azotée. 
Cette variabilité des quantités d’azote minéral du sol se traduit par conséquent par une 
importante variabilité des fuites de nitrate, ce qui indique clairement que la pollution nitrique 
des eaux souterraines n’est pas diffuse mais ponctuelle, et spatialement variable. Le couplage 
des sorties de STICS avec le modèle biogéochimique 2SWEM a permis de montrer qu’il était 
ainsi possible de modéliser de façon satisfaisante la répartition spatiale des concentrations en 
nitrate mesurées dans la nappe alluviale de la Garonne. Selon la localisation des parcelles le 
devenir des fuites de nitrate sous les racines des cultures s’est ainsi révélé être assez différent. 
Ainsi sous les parcelles situées à l’intérieur du méandre ou a proximité immédiate du cours 
d’eau les ions nitrate sont dilués par l’eau du cours d’eau ou sont transformés par 
dénitrification. Par contre, sous les autres parcelles (la majorité), le nitrate, une fois dans la 
nappe, va y demeurer, et la concentration en nitrate pourra diminuer uniquement par dilution 
grâce à l’apport d’eau de drainage moins concentrée en nitrate. A court et moyen terme, une 
grande partie de l’aquifère alluvial semble donc déconnecté du cours d’eau. La modélisation 
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du passage d’une crue relativement importante a montré que cela ne modifiait pas les 
concentrations en nitrate dans cette partie de l’aquifère. Cette partie de l’aquifère réagit donc 
globalement de façon assez similaire avec l’aquifère de la plaine alluviale de l’Alegria. Or 
dans ce cas de figure, il a fallu environ 10 années après la modification des pratiques agricoles 
pour diminuer la concentration en nitrate de l’aquifère de 150 à 60 mgNO3-.L-1. Actuellement, 
les concentrations en nitrate de l‘aquifère alluvial de la Garonne présente des concentrations 
en nitrate allant jusqu’à 100 mg NO3-.L-1 et les concentrations moyennes des eaux de drainage 
sous les parcelles agricoles sont supérieures à 50 mgNO3-.L-1. Il semble donc impossible 
d’atteindre l’objectif de bonne qualité des eaux souterraines (concentration inférieure à 50 
mgNO3-.L-1) dans cette partie de l’aquifère sans une modification drastique des pratiques 
agricoles sur l’ensemble de la plaine alluviale de la Garonne. D’autre part les concentrations 
en nitrate élevées dans la nappe peuvent également poser un problème pour l’irrigation. En 
effet certains forages situés dans la plaine alluviale sont utilisés comme source d’eau pour 
l’irrigation et cela peut donc poser des problèmes de recirculation d’eau riche en nitrate. 
Ce modèle couplé permet d’intégrer les 3 facteurs clefs qui influencent la 
concentration en nitrate dans un aquifère alluviale, c'est-à-dire l’impact de l’eau de la rivière 
(dilution ou concentration), les processus de dénitrification, et les flux d’eau et de nitrate sous 
les parcelles de la plaine alluviale. Néanmoins, afin de vérifier la validité du couplage proposé 
il serait important de pouvoir évaluer la qualité prédictive du modèle sur d’autres sites 
expérimentaux présentant une meilleure répartition spatiale des piézomètres. En effet le site 
de Monbéqui est bien instrumenté à l’intérieur du méandre, mais peu de piézomètres sont 
installés à l’intérieur de la plaine alluviale, là où d’après les simulations l’influence des 
activités agricoles est la plus importante. 
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La première partie de ce travail de thèse a concerné l’évaluation quantitative de 
l’impact des activités agricoles sur les concentrations en nitrate d’une nappe alluviale associée 
à un cours d’eau à faible débit (plaine Alegria au pays basque en Espagne) dont la zone 
d’influence sur l’aquifère est peu importante. La recharge de la nappe et les variations de son 
niveau piézométrique sont donc principalement liées aux flux verticaux. Dans une telle 
situation ce sont donc principalement les fuites de nitrate sous la zone racinaire des cultures 
qui vont contrôler l’évolution des concentrations de la nappe. La maîtrise des fuites de nitrate 
et notamment de la concentration en nitrate des eaux de drainage sous les parcelles agricoles 
constitue ainsi le principal moyen de maintenir la qualité de la nappe alluviale. Ainsi, les deux 
expérimentations de terrain réalisées dans la plaine alluviale de la rivière Alegria (Espagne) 
ont permis de mettre en évidences les rôles de l’irrigation (culture de pommes de terre en 
1993) et de la fertilisation (culture de betteraves à sucre en 2002) sur la lixiviation de l’azote 
nitrique. Une irrigation excessive peut entraîner l’apparition de drainage au cours d’une 
culture même en plein été lorsque l’évaporation est maximale. Par ailleurs lorsqu‘elle élevée, 
la concentration en nitrate de l’eau d’irrigation doit être prise en compte dans le plan de 
fertilisation. Au cours de ces expérimentations, la fertilisation n’a eu d’impact sensible ni sur 
la concentration en nitrate des eaux de drainage, ni sur la quantité d’azote minéral à la récolte. 
Cela a pu être expliqué par le type de culture utilisé pendant cette expérimentation. En effet, 
la betterave à sucre présente une longue période de croissance et une forte capacité 
d’absorption de l’azote minéral. La réalisation d’expérimentations virtuelles a permis de 
compléter les résultats expérimentaux. Ainsi la simulation de plusieurs niveaux de fertilisation 
azotée au cours d’une culture de pommes de terre a montré, d’une part, que la suppression de 
la fertilisation azotée (pratique agricole courante) à l’automne après la récolte de la pomme de 
terre et avant une culture d’hiver permettrait de réduire la concentration des eaux de drainage 
pendant l’automne et l’hiver sans affecter le début de croissance de la culture et son potentiel 
de rendement. D’autre part, une diminution de la fertilisation azotée au cours de la culture de 
pommes de terre permettrait de réduire la concentration en nitrate des eaux de drainage, car 
cette plante a de faibles capacités d’enracinement et sa durée de croissance ainsi que sa 
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capacité d’absorption d’azote sont plus limitée que celles la betterave à sucre. Mais dans ce 
cas, une réduction importante de la fertilisation azotée s’accompagnerait d’une diminution 
significative du rendement. Enfin ces expérimentations virtuelles ont montré que le type de 
culture et le climat influençaient en interaction les fuites de nitrate. Le climat via notamment 
les précipitations influence le drainage et le type de culture influence à la fois le drainage et la 
concentration en nitrate des eaux de drainage en fonction de la période de croissance de la 
culture, de ses capacités d’absorption d’azote et de la minéralisation de ses résidus. Dans cette 
zone, l’évolution du type de culture majoritaire de la pomme de terre vers la betterave à sucre 
ainsi que la mise en place d’un code de bonnes pratiques agricoles sont certainement à 
l’origine de la diminution des concentrations en nitrate de la nappe qui a été observée au cours 
des dix dernières années. Toutefois, la modélisation des fuites de nitrate avec le modèle 
STICS a montré ses limites notamment dans le cas où la nappe remonte dans les horizons de 
sols simulés et entre donc en interaction avec le système racinaire de la culture. Afin 
d’améliorer la qualité des simulations dans une telle situation, une modification du 
formalisme permettant de prendre en compte le niveau de la nappe et la concentration en 
nitrate de la nappe dans STICS a été proposé. Les résultats des simulations avec cette 
modification ont montré que cela permettait d’améliorer les simulations même si la qualité 
des simulations n’était pas aussi satisfaisante que dans les conditions « normales » 
d’utilisation du modèle STICS.  
  
 La deuxième partie de ce travail s’est intéressé à un site localisé dans la plaine 
alluviale française d’un cours d’eau plus important : la Garonne. Cela  correspond à un cas de 
figure où la zone d’influence du cours d’eau sur l’aquifère est plus importante. Dans ce cas, la 
première étape a consisté à vérifier que la qualité prédictive de STICS concernant les 
quantités d’eau et d’azote minéral du sol était satisfaisante dans le contexte d’un méandre de 
la plaine alluviale de la Garonne. Il a ainsi été possible, grâce au modèle, d’évaluer les 
quantités d’eau et d’azote nitrique perdues sous les parcelles agricoles du site étudié. Les 
résultats ont montré que ces quantités étaient extrêmement variables spatialement d’une 
parcelle à une autre, et bien évidemment très ponctuelles dans le temps. Il n’a pas été possible 
de mettre clairement en relation les fuites de nitrate et le système de culture, ni pour certains 
précédents culturaux, ni pour certaines pratiques agricoles. Les parcelles sur lesquelles les 
fuites de nitrate ont été les plus importantes sont celles sur lesquelles les quantités initiales (en 
novembre 2005) d’azote minéral étaient les plus importantes. Sur ces parcelles la mise en 
place de cultures intermédiaires permettrait de réduire significativement les fuites de nitrate 
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pendant la période d’interculture. A plus long terme la réduction de la fertilisation azotée 
permet également de diminuer le stock d’azote du sol d’une parcelle, et donc la lixiviation des 
ions nitrate. 
 Dans la seconde étape de ce travail nous avons utilisé les quantités d’eau et d’azote 
nitrique calculées par STICS comme variables d’entrée dans un modèle hydro-
biogéochimique de circulation et d’échange d’eau et de solutés dans le cours d’eau et 
l’aquifère. Le hydro-biogéochimique choisi est le modèle 2SWEM qui a déjà été validé sur le 
site d’étude. Le couplage externe de ces deux modèles a ainsi permis de modéliser les 
influences temporelle et spatiale des activités agricoles sur les concentrations en nitrate de la 
nappe sur 3 campagnes culturales. Ce travail a permis de montrer que pendant la période 
étudiée (2005-2006-2007) seule une petite partie de la nappe pouvait être influencée par le 
cours d’eau. Cette zone se situe en bordure du cours d’eau (sur une dizaine de mètres) et 
s’étend davantage à l’intérieur du méandre (entre 100 et 200 mètres). En période de crue, cette 
zone s’étend davantage (de 50 à 100 mètres supplémentaires). Dans cette zone, l’influence du 
cours d’eau permet une diminution de la concentration grâce à des processus de dilution et des 
apports de carbone organique dissout qui favorisent la dénitrification. Dans le reste de 
l’aquifère ce sont les fuites de nitrate sous les parcelles agricoles qui vont influencer de façon 
importante les concentrations en nitrate de la nappe. Seule une crue très importante avec un 
débordement sur l’ensemble de la plaine alluviale serait susceptible d’avoir un impact 
important sur les concentrations de la nappe de cette partie de l’aquifère. La simulation des 
fuites de nitrates sur le site de Monbéqui (plaine alluviale de la Garonne) a donc montré 
qu’elles étaient localisées spatialement et temporellement. Le couplage avec le modèle 
2SWEM a montré que dans le cas d’une nappe alluviale peu profonde ces fuites de nitrate 
influençaient significativement les concentrations de la nappe. La pollution par les ions nitrate 
qualifiée souvent de « diffuse » est, à l’échelle de quelques dizaines de km², une pollution qui 
est localisée dans le temps et l’espace. Les processus physiques et biochimiques qui se 
déroulent dans la nappe (respectivement dilution et dénitrification) sont également  très 
localisés, et situés dans une zone d’extension variable le long du cours d’eau. La prise en 
compte dans la modélisation de l’ensemble de ces processus permet d’expliquer la grande 
variabilité spatiale des concentrations en nitrate de la nappe alluviale. Cette modélisation a 
également permis de montrer que ces concentrations pouvaient être temporairement variables. 
Or, les précédents travaux réalisés sur ce site avaient montré que ces concentrations étaient 
stables dans le temps. Ceci est globalement vrai dans la zone où la majorité des piézomètres 
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est installée, et qui correspond à la zone où la dilution et la dénitrification ont lieu. En effet, 
ces processus se déroulent en permanence, même si leur intensité et leur zone d’influence 
peuvent être variables en fonction du débit du cours d’eau. Mais dans la majeure partie de 
l’aquifère, ce sont les fuites de nitrates qui vont influencer les concentrations en nitrate de la 
nappe. Or comme ces fuites sont ponctuelles et que la concentration en nitrate de l’eau 
drainée est variable cela implique une importante variabilité temporelle des concentrations en 
nitrate de la nappe. 
Toutefois, ce couplage présente plusieurs limites. Il s’agit d’une part de la simulation 
des transferts d’eau et de nitrate entre la fin de la zone racinaire et le toit de la nappe qui sont 
fortement dépendants des conditions initiales. Pour l’eau nous avons choisi d’initialiser à 
l’humidité à la capacité au champ ce qui a pour effet de rendre immédiats les transferts d’eau 
de la fin de la zone racinaire jusqu’au toit de la nappe. Pour l’azote minéral les 5 prélèvements 
effectués dans les peupleraies ont montré que les quantités d’azote minéral du sol étaient 
réparties de façon homogène en dessous de 1 m de profondeur. Nous avons donc choisi pour 
les parcelles agricoles d’initialiser le dernier horizon (1m20 jusqu’au toit de la nappe) de 
façon homogène par rapport à l’horizon 90-120 cm. Seuls des prélèvements et un suivi des 
profils d’eau et de nitrate en profondeur dans le sol durant une assez longue période (2-3 
années) sur une ou plusieurs parcelles agricoles pourraient permettre de totalement confirmer 
cette hypothèse. D’autre part les simulations du modèle 2SWEM en conditions non 
stationnaires avec les fuites de nitrate sous les parcelles prennent un temps excessivement 
long (estimé à plus d’un mois) pour 3 années simulées et seraient rédhibitoires pour des 
simulations de scénarios sur de plus grandes surfaces et à plus long terme. Seule une 
reprogrammation du modèle 2SWEM en C+ ou en fortran en dehors de Comsol multiphysics 
pourrait permettre d’améliorer significativement les temps de simulation. Cela pourrait être 
l’occasion de réaliser un vrai couplage à l’échelle du pas de temps journalier. Enfin, il serait 
nécessaire d’appliquer ce couplage sur un autre site avec un réseau de piézomètres mieux 
répartis spatialement afin de pouvoir valider plus finement la qualité des simulations en 
termes de variations spatiales et temporelles des concentrations en nitrate. 
 
 Au cours de ce travail, il a ainsi été possible de remplir la plupart des objectifs qui 
avaient été posés au début du travail. Le couplage des sorties de STICS avec 2SWEM a 
permis de poser les bases d’un outil de modélisation des concentrations en nitrate d’une nappe 
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alluviale. Bien qu’il y ait encore quelques améliorations techniques à apporter afin 
d’améliorer sa facilité d’utilisation et les temps de simulations, les simulations réalisées en 
état stationnaire et en transitoire ont montré le bon fonctionnement de ce couplage. Il pourrait 
également être appliqué à d’autre cours d’eau que la Garonne dans la mesure où les 
hypothèses d’utilisation du modèle 2SWEM sont respectées. Ainsi cet outil pourrait permettre 
d’évaluer l’impact des pratiques agricoles, ainsi que l’impact de la mise en œuvre de pratiques 
agricoles visant à diminuer les fuites de nitrates, sur les concentrations en nitrate d’une nappe 
alluviale. Il pourrait également être utilisé afin de proposer des lieux de captages pour 
l’agriculture (afin de diminuer les risques de recirculation d’eau riche en nitrate), ou pour 
l’alimentation. 
 Ce travail confirme donc, et précise, l’effet de plusieurs facteurs clefs qui contrôlent 
les fuites de nitrates. Il permet de mettre en relation les fuites de nitrates avec les variations 
spatiales et temporelles des concentrations en nitrates de différents types d’aquifères 
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Bilans d’eau et d’azote des Parcelles références (Chapitre 4.1) : 
Parcelle 1 
Unité de simulation p1soja5 p1pois6 p1tns07 





Culture Soja Pois Maïs 
pluie 273 707 536 
irrigation 0 0 175 
remontées 0 0 0 
Entrées 
stock d'eau initial 229 228 339 
évaporation 187 364 366 
transpiration 87 158 199 
ruissellement 0 0 0 
infiltration profonde 0 73 182 
drainage agricole 0 0 0 
interception feuille 0 0 0 
interception mulch 0 0 0 
irrigat non efficace 0 0 0 
Eau 
Sorties 
stock d'eau final 228 339 303 
pluie 5 14 11 
irrigation 0 0 19 
engrais 0 0 0 
fixation symbiot. 39 160 0 
minéralis. Humus 117 172 164 
minéralis. Résidus 1 4 -3 
N plante initial 0 0 0 
NO3 sol initial 46 58 171 
Entrées 
NH4 sol initial 0 0 0 
exportation culture 57 226 133 
restitution culture 93 0 48 
lixiviation 0 10 88 
organisation 
engrais 0 0 0 
volatil. engrais 0 0 0 
volatil. 
amendements 0 0 0 
dénitrification 0 1 0 
lixiviation drains 0 0 0 
NO3 sol final 58 171 92 
Azote 
Sorties 





Unité de simulation p2mais6 p2ble07 
Date 02/12/05 - 31/10/06 
01/11/06 - 
31/10/07 
Culture Maïs Blé 
pluie 643 600 
irrigation 140 0 
remontées 0 0 
Entrées 
stock d'eau initial 327 366 
évaporation 231 256 
transpiration 323 223 
ruissellement 0 0 
infiltration profonde 188 120 
drainage agricole 0 0 
interception feuille 0 0 
interception mulch 0 0 
irrigat non efficace 0 0 
Eau 
Sorties 
stock d'eau final 366 366 
pluie 13 12 
irrigation 15 0 
engrais 95 140 
fixation symbiot. 0 0 
minéralis. Humus 148 154 
minéralis. Résidus -4 -14 
N plante initial 0 0 
NO3 sol initial 303 207 
Entrées 
NH4 sol initial 0 0 
exportation culture 128 215 
restitution culture 49 0 
lixiviation 142 104 
organisation 
engrais 17 25 
volatil. engrais 25 27 
volatil. 
amendements 0 0 
dénitrification 3 3 
lixiviation drains 0 0 
NO3 sol final 207 125 
Azote 
Sorties 





Unité de simulation p3mais0 p3ble07 
Date 02/12/05 - 31/10/06 
01/11/06 - 
31/10/07 
Culture Sorgho Blé 
pluie 643 598 
irrigation 80 0 
remontées 0 0 
Entrées 
stock d'eau initial 355 411 
évaporation 231 211 
transpiration 342 315 
ruissellement 0 0 
infiltration profonde 93 118 
drainage agricole 0 0 
interception feuille 0 0 
interception mulch 0 0 
irrigat non efficace 0 0 
Eau 
Sorties 
stock d'eau final 411 366 
pluie 13 12 
irrigation 9 0 
engrais 220 108 
fixation symbiot. 0 0 
minéralis. Humus 143 161 
minéralis. Résidus -11 -25 
N plante initial 0 0 
NO3 sol initial 288 248 
Entrées 
NH4 sol initial 0 0 
exportation culture 160 172 
restitution culture 70 86 
lixiviation 51 81 
organisation 
engrais 44 21 
volatil. engrais 21 10 
volatil. 
amendements 0 0 
dénitrification 67 60 
lixiviation drains 0 0 
NO3 sol final 248 75 
Azote 
Sorties 





Unité de simulation p6pois5 p6inter p6ble06 p6col07 







Culture Pois Interculture Blé Colza 
pluie 222 203 481 820 
irrigation 0 0 0 0 
remontées 0 0 0 0 
Entrées 
stock d'eau initial 376 349 422 238 
évaporation 121 131 206 259 
transpiration 99 0 276 274 
ruissellement 0 0 0 0 
infiltration profonde 29 0 183 106 
drainage agricole 0 0 0 0 
interception feuille 0 0 0 0 
interception mulch 0 0 0 0 
irrigat non efficace 0 0 0 0 
Eau 
Sorties 
stock d'eau final 349 422 238 419 
pluie 4 4 10 16 
irrigation 0 0 0 0 
engrais 0 0 0 178 
fixation symbiot. 115 0 0 0 
minéralis. Humus 58 68 121 181 
minéralis. Résidus 14 22 5 16 
N plante initial 0 0 0 0 
NO3 sol initial 159 103 174 74 
Entrées 
NH4 sol initial 0 0 0 0 
exportation culture 122 0 169 136 
restitution culture 109 0 0 141 
lixiviation 4 0 41 0 
organisation 
engrais 0 0 0 36 
volatil. engrais 0 0 0 11 
volatil. 
amendements 0 0 0 0 
dénitrification 11 24 25 53 
lixiviation drains 0 0 0 0 
NO3 sol final 103 174 74 87 
Azote 
Sorties 





Unité de simulation p8soja6 p8soja7 
Date 02/12/05 - 31/10/06 
01/11/06 - 
31/10/07 
Culture Soja Soja 
pluie 643 600 
irrigation 0 0 
remontées 0 0 
Entrées 
stock d'eau initial 418 387 
évaporation 250 268 
transpiration 265 231 
ruissellement 0 0 
infiltration profonde 156 235 
drainage agricole 0 0 
interception feuille 0 0 
interception mulch 0 0 
irrigat non efficace 0 0 
Eau 
Sorties 
stock d'eau final 387 251 
pluie 13 12 
irrigation 0 0 
engrais 80 50 
fixation symbiot. 11 37 
minéralis. Humus 172 138 
minéralis. Résidus 7 5 
N plante initial 0 0 
NO3 sol initial 58 101 
Entrées 
NH4 sol initial 0 0 
exportation culture 178 147 
restitution culture 0 0 
lixiviation 8 60 
organisation 
engrais 17 9 
volatil. engrais 11 16 
volatil. 
amendements 0 0 
dénitrification 27 30 
lixiviation drains 0 0 
NO3 sol final 101 81 
Azote 
Sorties 





Unité de simulation p10tns5 p10ble6 p10soj7 





Culture Tournesol Blé Soja 
pluie 350 701 600 
irrigation 219 0 0 
remontées 0 0 0 
Entrées 
stock d'eau initial 407 259 362 
évaporation 179 259 266 
transpiration 458 289 293 
ruissellement 0 0 0 
infiltration profonde 77 50 223 
drainage agricole 0 0 0 
interception feuille 0 0 0 
interception mulch 0 0 0 
irrigat non efficace 0 0 0 
Eau 
Sorties 
stock d'eau final 259 362 176 
pluie 7 14 12 
irrigation 24 0 0 
engrais 0 134 40 
fixation symbiot. 0 0 50 
minéralis. Humus 120 191 125 
minéralis. Résidus -21 -113 -15 
N plante initial 0 0 0 
NO3 sol initial 77 53 55 
Entrées 
NH4 sol initial 0 0 0 
exportation culture 98 105 146 
restitution culture 41 58 15 
lixiviation 7 8 35 
organisation 
engrais 0 28 9 
volatil. engrais 0 14 5 
volatil. 
amendements 0 0 0 
dénitrification 8 11 12 
lixiviation drains 0 0 0 
NO3 sol final 53 55 44 
Azote 
Sorties 
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Available online 6 March 2008The quaternary aquifer of Vitoria-Gasteiz (Basque Country, Northern Spain) is characterised
by a shallow water table mainly fed by drainage water, and thus constitutes a vulnerable
zone in regards to nitrate pollution. Field studies were performed with a potato crop in 1993
and a sugar beet crop in 2002 to evaluate their impact on nitrate leaching. The overall
predictive quality of the STICS soil–crop model was first evaluated using field data and then
the model was used to analyze dynamically the impacts of different crop management
practices on nitrate leaching. The model was evaluated (i) on soil nitrate concentrations at
different depths and (ii) on crop yields. The simulated values proved to be in satisfactory
agreement with measured values. Nitrate leaching was more pronounced with the potato
crop thanwith the sugar beet experiment due to i) greater precipitation, ii) lower N uptake of
the potato crop due to shallow root depth, and iii) a shorter period of growth. The potato
experiment showed that excessive irrigation could significantly increase nitrate leaching by
increasing both drainage and nitrate concentrations. The different levels of N-fertilization
examined in the sugar beet study had no notable effects on nitrate leaching due to its high N
uptake capacity. Complementary virtual experiments were carried out using the STICS
model. Our study confirmed that in vulnerable zones agricultural practices must be
adjusted, that is to say: 1) N-fertilizer should not be applied in autumn beforewinter crops; 2)
crops with low N uptake capacity (e.g. potatoes) should be avoided or should be preceded
and followed by nitrogen catch crops or cover crops; 3) the nitrate concentration of irrigation
water should be taken into account in calculation of the N-fertilization rate, and 4) N-
fertilization must be precisely adjusted in particular for potato crops.








The European Union Nitrate Directive (91/676/EEC) is a law
which aims to control nitrogen pollution and requiresMembercherches de Toulouse, U
.
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er B.V. All rights reservedStates of the European Union (EU) to identify ground water
that contains more than 50 mg L−1 nitrate or that could
contain more than 50 mg L−1 nitrate if preventative measures
are not taken. In addition, the EEC Drinking Water DirectiveMR 1248 AGIR, BP 52627, 31326 Castanet-Tolosan cedex, France.
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nitrate at 50 mg NO3− L−1. It has been shown that drinking
water in excess of the nitrate limit can result in adverse health
effects (Cantor, 1997) even if there is an actual medical debate
regarding various reported impacts for human health. More-
over, nitrite deriving from microbial reduction of nitrate in
water is a recognised problem for children less than 2 months
of age (Fan and Steinberg, 1996). Ground water is a very
important source of drinking water inmany countries and it is
often used untreated, particularly from private wells. In
Europe, agriculture is probably the largest contributor of
nitrogen pollution to ground water, as nitrate originates both
from soil N-mineralization and nitrification and from exces-
sive use of N-fertilizers andmanure on arable crops in order to
increase yields and product quality (Gustafson, 1983; Strebel
et al., 1989; Bijay-Singh et al., 1995; Sapek, 2005).
The quaternary aquifer of Vitoria-Gasteiz (Basque Country,
North Spain) represents a well-documented example of
ground water quality degradation due to land use changes.
Since the end of the 1960s to the mid-1990s, intensification of
agriculture, and the increase in irrigated agriculture, in
particularly for potato crops, combined with the diversion of
principal rivers traversing the aquifer and the extension of the
artificial drainage network of the aquifer have led to an
important nitrate contamination in ground water, exceeding
150mg NO3− L−1 (Arrate, 1994; Arrate et al., 1997; Sanchez-Perez
et al., 2003). In addition, during this period, irrigation water
was extracted from the aquifer. From the mid-1990s onwards,
irrigated sugar beets were also cropped and replaced progres-
sively irrigated potato crops. In order to avoid recirculation of
ground water, the irrigation water came from surface water
with lower nitrate concentrations (less than 50 mg NO3−).
Moreover, in the mid-1990s N-fertilization was significantly
decreased due to the decrease in N-fertilizer by farmers. In
parallel to this decrease, the nitrate values of the aquifer have
shown a tendency to decrease. Nevertheless, in 1998, the
eastern sector of the quaternary aquifer was designated by the
Basque Government as a Nitrate Vulnerable Zone according to
the 91/676/EEC Nitrate Directive and a Code of Good Practice
was approved. Now, nitrate concentrations of ground water
are about 60–70 mg NO3− L−1 (García et al., 2005).
The environmental impact of agriculture depends on crop
type, hydrometeorological conditions (climatology and hydro-
geology), crop management practices and soil characteristics.
For this reason, soil–crop models that simulate soil–plant
system dynamics in interactions with climate and cropping
techniques can be very useful in predicting nitrate leaching
from the unsaturated zone of the soil to the aquifer. Models
that simulate crop growth, water and nitrogen balances at the
field scale have appeared in recent years, e.g CERES (Ritchie
and Otter, 1984; Jones and Kiniry, 1986), ARCWHEAT (Weir
et al., 1984), SWHEAT (Van Keulen and Seligman, 1987),
CORNGRO (Childs et al., 1977) and STICS (Brisson et al., 1998).
These models are useful for evaluating the environmental
impact of irrigation and N-fertilization, both at the field scale
and on a regional scale (Varcoe, 1990; Johnson and Cramb,
1991; Van Lanen et al., 1992; Singh and Thornton, 1992; Lal
et al., 1993; Moen et al., 1994; Schnebelen et al., 2004).
By using the crop model STICS in the present study, we
aimed to provide a better understanding of how cropmanage-ment can influence nitrate leaching and, in consequence,
affect the quality of ground water. Particularly, the main
question was the following: was the change of crop from
potato to sugar beet, and of the origin of irrigation water able
to explain the decrease of nitrate concentration observed in
the ground water? Because there are interactions between
crop rotation, crop management and pedoclimatic conditions,
it is not always easy to distinguish the individual roles of each
of these components and their interactions on nitrate leaching
only based on field measurements. The use of a soil–crop
model could be very useful to diagnose the impacts of crop
type, N-fertilization, irrigation, and climate on nitrate con-
centrations of drained water by making complementary
simulations with combinations of agricultural practices and
climatic conditions not occuring during the field experiment.
In the field studies in the Vitoria-Gasteiz region, potatoes
(Solanum tuberosum L.) were grown in 1993 when the nitrate
concentration in ground water was maximum and sugar beet
(Beta vulgaris L.) in 2002 when the nitrate concentration had
decreased to about 60mg NO3− L−1. The aims of our study were:
(i) to evaluate the predictive quality of STICS soil–crop model
outputs using field measurements for the two field crops in
the case of Northern Spain; (ii) to estimate nitrate leaching
under the two crops by using STICS soil–cropmodel; and (iii) to
perform simulations (virtual experiments) to explain the
processes of nitate pollution due to agricultural practices.
The objective of doing such simulations was to evaluate the
effects of climatic year, crop type and associated agricultural
practices (N-fertilization and irrigation) on three output
variables: drainage, nitrate leaching, and nitrate concentra-
tion of drainage water.2. Materials and methods
2.1. Study area
The study site was located in the north of Spain (Basque
Country) near the city of Vitoria-Gasteiz. A potato crop was
grown in 1993 at Arkaute (42°50N; 2°30E) (Sanchez-Perez et al.,
2003) and a sugar beet crop in 2002 at Matauko (42°51N; 2°34E).
These two sites, at which the average thickness of the soil
layer is ca. 5 m, are situated in the eastern sector of the
quaternary aquifer of Vitoria-Gasteiz, which occupies an area
of 40 km2 located in a nitrate vulnerable zone. The water table
stands at between 0 m (wetlands) and 2 m from the cropped
soil surface (Arrate, 1994). The aquifer is recharged mainly by
the infiltration of rainfall or irrigation water through the
unsaturated zone.
Soil cores were collected at the two sites in order to
determine their general characteristics (Table 1). At the
Matauko site, the soil has a clayey texture (39–47% clay) in
the upper horizons (0–60 cm) while the lower horizons (60–
100 cm) have a muddy texture, but the clay content is 10%. At
the Arkaute site, the soil has a sandy–clayey texture in the
upper horizons (0–40 cm), becoming increasingly sandy with
depth (40–100 cm).
Mean annual precipitation in the study area is about
700 mm. Meteorological data were collected either at Arkaute,
using an automatic meteorological station, or 4 km far from






Depth (cm) 0–20 20–40 40–60 60–100 0–30 30–60 60–100
Sand (%) 43.5 43.7 58.9 74.0 16.7 16.3 31.2
Silt (%) 21.3 19.5 17.0 16.2 44.1 36.4 45.1
Clay (%) 35.2 36.9 24.2 9.8 39.2 47.3 23.8
pH in water 8.5 8.4 8.6 8.8 7.9 8.1 8.4
CaCO3 (%) 21.3 16.3 36.05 60.7 35.0 20.0 50.0
Bulk density 1.31 1.35 1.31 1.54 1.26 1.30 1.30
Field capacity
(g water g−1 soil)




18.0 19.2 9.0 4.7 13.0 11.0 10.0
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(6 March 1993–5 March 1994), precipitation was above average
(887 mm) while it was below the average (665 mm) during the
sugar beet study (6 March 2002–5 March 2003). Moreover, the
mean temperature during the growing season (15 March–30
September) was higher in 1993 (14.6 °C) than in 2002 (12.9 °C),
and the difference between precipitation and actual evapo-
transpiration was a surplus of approximately 260 mm in 1993,
and only 60 mm in 2002.
2.2. Experimental data
For the two crop studies, the period of model validation
extended from 6 March in one year to 5 March in the following
year (approximately the end of the drainage period). For the
potato study, the soil was separated into five layers of 20 cm,
while for the sugar beet study the soil was divided into three
layers of 30, 30, and 40 cm respectively, corresponding to
pedological discontinuities (Table 1).
The potato crop was planted later at Arkaute on 9 June and
harvested early on 28 September. Afterwards, an oat crop was
sown on 17 November. Two applications of N-fertilizer were
made, on 31 May (144 kg N ha−1) and on 29 September (83 kg N
ha−1), just before the oat crop (local farming practice). NPK
fertilizer (15/15/15) was used and the N form was ammonium
nitrate. Four doses of irrigation were applied (35, 128, 206 or
287 mm), corresponding to four continuous levels of moistureFig. 1 –Variations in ground watermonitored using tensiometers. The irrigation water was taken
directly from the ground water and its nitrate concentration
was that of the ground water, i.e. ca. 150 mg NO3− L−1. There
were four replications in a randomized split plot design.
The sugar beet crop was sown at Matauko on 22 March and
was harvested on 23 December, which was much later than
the normal harvest date (October–November) due to a very
rainy autumn. Three different treatments were applied using
NPK fertilizer (15/15/15): (i) unfertilized (Control); (ii) the
recommended dose of 94 kg N ha−1 (Recommended) by advice
of the Basque Government; and (iii) the local farmers' typical
dose of 204 kg N ha−1 (Farmer). These applications were
split into two (15 March and 31 May) and the N form was
ammonium nitrate. Irrigation was identical for the three
treatments. Five rates of approximately 40 mm were applied
during July and August. However, in contrast to the potato
study, irrigation water was not taken from the ground water
but came from surface water, which contained approximately
50 mg NO3− L−1. There were six plots in randomized blocks.
Soil solution from the unsaturated zonewas sampled using
ceramic cups (SDEC, France) every 2 weeks. The measure-
ments of nitrate concentration were carried out only for the
35 mm irrigated treatment for the potato crop; the sampling
depths were 0.15, 0.35, 0.55, 0.75, 0.95 m (Sanchez-Perez et al.,
2003). There was no replication. Measurements of nitrate
concentrations in the soil solution weremade from 21 January
of the crop year to 30 May of the following year. However until
25 May and after 1 November, the ground water level was
higher than 1 m and as the STICS model was not designed to
simulate the influence of ground water on nitrate concentra-
tion in the soil, only themeasurements between the two dates
when the ground water level was 1 m below the surface were
used to evaluate STICS model performance.
For the sugar beet study twenty four ceramic cups were
installed as following: 3 treatments×2 replicates×2 depths (0.5
and 1 m)×2 ceramic cups per depth of sampling (Tensionic
sensor, SDEC — France). With this sensor the water equili-
brium is reached in a few days, depending on the hydraulic
conditions of the soil (Moutonnet et al., 1993). In this way, the
device takes a water sample (maximum volume 15 mL) every
2 weeks that is representative of the soil water at the depth
where the sensor is located.
Groundwater sampleswere takenmonthly from a network
of eight piezometers covering the aquifer. For the potato
study, the water table was above 1 m depth at the beginninglevel during the potato study.
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adapt the depth where drainage was calculated with the
model. Thus, from6March to 24May and from 16November to
31 December, the simulation depth was taken as 60 cm,
whereas during the potato crop period (25 May–15 November)
the simulation depth stayed at 1 m. For the sugar beet study
the water table was consistently less than 1 m, allowing a
constant simulation depth of 1 m.
2.3. The STICS model description: main assumptions and
processes
This study was carried out using the STICS (Simulateur
mulTIdisciplinaire pour les Cultures Standard) soil–crop
model, which was mainly developed at the National Institute
of Agronomical Research (INRA) in France. STICS is a dynamic
soil–crop simulation model functioning at the day time scale
(Brisson et al., 1998, 2002, 2003). The upper limit of the system
is the atmosphere, characterized by standard climatic vari-
ables (solar radiation, minimum and maximum temperature,
precipitation, reference evapotranspiration) and the lower
limit corresponds to the soil/subsoil interface. The crop is
globally characterized by its aboveground biomass (carbon
and nitrogen), leaf area index, as well as the number and
biomass (carbon and nitrogen) of harvested crop organs.
Vegetative organs (leaves, branches, or tillers) are thereby
not separated in terms of their biomass. Soil and crop interact
via the roots, and these roots are defined with respect to root
density distribution in the soil profile.
The water budget is used to calculate the water status of
the soil and the plant as well as water stress indices that
reduce leaf growth and net photosynthesis. It is based on
estimating the water requirements of the soil–leaf system on
the one hand and on the water supply to the soil–root system
on the other hand. Soil evaporation is calculated in two steps:
potential evaporation related to the energy available at the soil
level and then actual evaporation related to water availability.
It is then distributed over the soil profile. As part of the Beer's
Law approach (described in Brisson et al., 1992), the potential
evaporation of the crop is calculated assuming that none of
the soil surfaces or plant surfaces are water-limited. Root
absorption and leaf transpiration are assumed to be identical;
total root absorption is calculated and then distributed over
the soil layers according to the effective root density profile.
The nitrogen budget takes into account mineralizaton,
denitrification, nitrogen absorption and symbiotic N2 fixation
for leguminous crops. Netmineralisation in the soil is the sum
of humus mineralisation and the mineralisation of organic
residues. The former process is permanent and is always
positive, whereas the second process varies in relation to the
C/N ratio of the organic residues and can either positive (net
mineralisation) or negative (net immobilisation) (Nicolardot
et al., 2001). The gaseous losses by denitrificaton (sum of N2
and N2O) are estimated by the NEMIS model (Henault and
Germon, 2000). The daily absorption of nitrogen is equal to the
minimum of supply available through the soil–root system
and crop requirements. Crop requirements correspond to a
relationship established from the upper envelope of nitrogen
dilution curves (Lemaire and Gastal, 1997). Soil nitrogen
supply is calculated per 1 cm layer along the rooting depth.The description of soil includes four compartments: micro-
porosity (or textural porosity), macroporosity (or structural
porosity), fissures (in the case of swelling clay soils) and stones.
The soil is divided in amaximumof 5 horizons but calculations
in microporosity are done per 1 cm layer, which is the
resolution required to derive nitrate concentration with rele-
vance as shown by Mary et al. (1999). Water transport in soil
micropores is calculated for each 1 cm layer using a tipping
bucket approach. Water supplies cascade down filling up the
layers until field capacity is reached. The permanent features of
the 1 cm layers (field capacity, permanent wilting point and
bulk density), as well as the initial water contents, are deduced
from those of the five horizons describing the soil. An option
allows the activation of macroporosity and fissures for some
specific soils, e.g. such as vertisoils. The nitrogen concentration
of thesoil solutionwascalculated for each1 cmlayer. Thewater
percolating from a layer (n) to the layer immediately below (n+
1) carries along a certain amount of nitrate. This nitrate is
assumed to mix completely with the water in the layer (n+1).
The data required to use themodel are those relative to soil
characteristics: organic nitrogen content, clay content, and
carbonate content for the ploughing horizon, the soil is also
characterized by thickness, bulk density, field capacity, and
wilting point for all horizons. Climate is also required: such as
daily minimum and maximum temperature, solar radiation,
rainfall, and potential evapotranspiration. For crop manage-
ment, it requires sowing (date, depth, density), mineral and
organic fertlisation, irrigation, and soil tillage with ploughing
of crop residues and organic products.
The STICS model was initially parametrized and validated
for uncovered soil and thewheat andmaize crops (Brisson et al.,
1998). It has been adapted for other crops like oilseed rape,
sunflower, soybean, flax, tomato, sorghum, salad,mustard, and
also for sugarbeet and potato (Brisson et al., 2003).
2.4. Model evaluation
The statistical evaluation of the model mainly focused on
nitrate concentration in the soil solution. Three statistical
criteria were used (e.g. Smith et al., 1996):
Model efficiency (EF): optimal value=1; if EF=0 the simula-
































Table 2 – Observed (mean±standard deviation) and
simulated (using STICS model) yields of potatoes and
sugar beet in all treatments of the two studies (x indicates






(t ha−1)Year Crop (treatment)
1993 Potato (35 mm irrigation) 31.8±3.8 31.3
1993 Potato (128 mm irrigation) 38.6±4.6 33.6
1993 Potato (206 mm irrigation) 34.2±4.1 (x) 35.8
1993 Potato (287 mm irrigation) 29.4±3.5 (xxx) 37.6
2002 Sugar beet (0 kg N ha−1) 37.2±11.4 36.7
2002 Sugar beet (94 kg N ha−1) 47.8±4.8 40.5
2002 Sugar beet (204 kg N ha−1) 49.6±3.7 40.9
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P
is
themeanof theobservedvalues, andPi thevaluepredictedby the
model.3. Results and discussion
3.1. STICS evaluation for the two experiments located in
Northern Spain
The first output variable used for STICS evaluation was the
crop yield (Table 2). For the potato crop, the simulated yields
were included into the range of variation of the observed
yields for the 35 mm, 128 and 206 mm irrigation treatments.
For the 287 mm treatment, the simulated yield was signifi-
cantly overestimated. It must be mentioned that during the
potato crop, a mildew attack was observed for the 206 and
287 mm irrigations. Mildew is a microscopic parasite that
affects the development of the potato plant and thus the yield.
The appearance and the development of this parasite are
supported by warm andmoist conditions (Sharma et al., 2004),
which can be generated in particular by strong irrigation. The
lack of accounting for biotic stresses in the model explains its
overestimation of yield, as simulated yield values for high
irrigation levels corresponded to production without crop
damage. However, the slight underestimation of the yieldwith
a level of irrigation of 128 mm cannot be explained either by
apparent mildew attack or by experimental reasons. It may
have been the result of imperfect response of the model to
irrigation. For the sugar beet crop the yield simulated by STICS
was included into the range of variation of the observed yieldTable 3 – Evaluation results for simulations using STICS model
Nitrate concentration
Crop system Measurement depth (cm) n M
Potato (35 mm irrigation) 15 9
Potato (35 mm irrigation) 95 11
Sugar beet (Control) 50 9
Sugar beet (Control) 100 10
Sugar beet (Recommended) 50 8
Sugar beet (Recommended) 100 10
Sugar beet (Farmer) 50 8
Sugar beet (Farmer) 100 10for the unfertilised control, but significantly underestimated
for the other two treatments. However, the STICS model
accurately simulated the lack of increase in yield when N-
fertilization was further increased (from 94 to 204 kg N ha−1).
Ourworkmainly evaluated the nitrate concentration in soil
water using data from the two crop studies. The statistical
criteria calculated to evaluate the accuracy of the model are
reported in Table 3. Model efficiency was quite satisfactory for
the sugar beet crop but less satisfactory for the potato crop. At
the 15 cm depth the model efficiency was near zero, probably
due to rapid and significant variations which created great
differences between observed and simulated values in a few
days. At 95 cm depth the efficiency was poor, a fact that could
be attributed to the lack of variation inmeasured data, making
the statistical criterion very sensitive to the weak differences
between the observed values and the simulated. In fact, Root
Mean Square Error (RMSE) represented only 12% of observed
data (Table 3) indicating a good ability of themodel to simulate
plant N uptake, water and nitrate transport into the soil
profile, drainage and nitrate leaching.
The RMSE was between 12% and 40% for all treatments.
These values of RMSE are in agreement with others studies
(Schnebelen et al., 2004; Beaudoin 2006) which were between
15%and 68% in their studies. Thework of Schnebelen et al. also
showed that the RMSE values for drainage and nitrate leaching
were generally close to the RMSE for nitrate concentration.
Unfortunately, in our study these two output variables
(drainage and nitrate leaching) could not be compared to
experimental data, because no measurements were available.
Fig. 2 presents the comparative changes in observed and
simulated nitrate concentrations in soil water during the
simulation period (from 6 March to 31 December). This figure
also illustrates the simulatedplantNuptake. For thepotato crop
(Fig. 2a), theevaluationof STICSwas carriedout from25May to1
November only on the 35 mm irrigation since measurements
were made only for this treatment. At 95 cm depth, the simu-
lated and observed data presented no significant variation. This
can be explained first because during this period precipitation
was not sufficient in regard to simulated plant water uptake to
makewater percolation at this depth, and secondly because the
maximum root depth simulated was at 70 cm. At the 15 cm
depth, the nitrate concentration increased to 300 mg NO3− L−1
because the availability of N coming from mineralization of
organic soil matter andN-fertilization (144 kgN ha−1 on 31May)
was higher than the plant N uptake capacities. The concentra-
tion then decreased due towater dilution by high rainfall eventsof the two field studies
in soil (mg NO3− L−1)
ean observed EF ME ME% RMSE RMSE%
197 −0.07 6 3 65 36
75 −20.34 4 5 9 12
41 0.82 −3 −7 15 37
72 0.87 −15 −20 21 29
62 0.85 1 2 18 29
77 0.98 −3 −4 10 12
76 0.69 −1 −1 30 40
118 0.61 31 26 41 35
Fig. 2 –Comparison between measured and calculated nitrate concentration in soil solution using STICS model, and the
simulated plant N uptake (a) for the potato crop (Irrigation I=35 mm and N-fertilization N=227 kg N ha−1), (b) for the sugar beet
crop (Irrigation I=200 mm and N-fertilization N=94 kg N ha−1). Arrows represent N-fertilization.
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the harvest stage. And finally the concentration increased again
after the potato harvest as a result of residue mineralization
(leaves and stems are rich in N) and the second N-fertilization
for the next oat crop (83 kg N ha−1 on 29 September). For this
experiment, even if absolute values were not always perfectly
simulated (Table 3), the trends and range of variations were
correctly simulated (Fig. 2) thusallowingsufficientconfidence in
the quality and relevance of simulations of nitrate leaching and
drainage fluxes.
For the sugar beet study, the nitrate concentrations
simulated by STICS were compared with data from the
three N-fertilization treatments: Control, Recommended and
Farmer. However, as the changes in nitrate concentrations
over time for the three treatments were very close, only the
data for the “Recommended” treatment are illustrated (Fig. 2b).
For the three treatments, simulated and observed data were
also relatively close (Table 3). The decrease in soil water nitrate
concentration during summer can be explained by plantuptake and by nitrate leaching due to excess irrigation,
which probably also induced nitrate dilution. For this experi-
ment absolute values and trends were correctly simulated.
The comparison of measured soil nitrate concentration
and yield values with the values simulated using STICS
showed that the model could correctly simulate nitrate fluxes
into the soil for various agricultural practices in the conditions
tested, despite the simulations not being perfect, as expected
using soil–plant models (Brisson et al., 2002). Even if these
results were not always perfect as regards the absolute values,
they allowed the model to be used for others calculations and
the relative effects of different input variables on nitrate
leaching to be assessed (Beaudoin et al., 2005).
3.2. Simulated nitrogen and water budgets in dynamics
during the two field studies
The STICS model was able to correctly simulate the nitrate
concentration in soil water and to a lesser extent the yield
Table 4 – Nitrogen budget for the two experiments based on STICS model calculations
Year 1993 1993 1993 1993 2002 2002 2002
Crop Potato Potato Potato Potato Sugar beet Sugar beet Sugar beet
Irrigation (mm) 35 128 206 287 200 200 200
Inputs N-fertilization (+oat) (kg N ha−1) 144 (+83) 144 (+83) 144 (+83) 144 (+83) 0 94 204
Measured initial soil N quantity (kg N ha−1) 41 41 41 41 78 79 88
Contribution by irrigation (kg N ha−1) 14 42 68 95 22 22 22
Calculated soil+residues mineralisation (kg N ha−1) 59 63 65 69 55 55 56
Outputs Calculated plant N uptake (+oat) (kg N ha−1) 122 (+8) 129 (+8) 139 (+8) 156 (+8) 138 185 239
Calculated fertilizer immobilization (kg N ha−1) 44 44 44 44 0 17 34
Calculated fertilizer volatilisation (kg N ha−1) 29 29 29 29 0 26 52
Calculated denitrification (kg N ha−1) 29 29 29 29 0 8 17
Calculated N leaching (kg N ha−1) 78 113 128 143 19 18 23
Calculated final soil N quantity (kg N ha−1) 31 21 24 23 7 7 6
Calculated mean nitrate concentration in drainage
water (mg NO3− L−1)
104 129 122 119 29 30 36
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crops. It was then possible to use the outputs of the model to
better understandandquantify the impact of cropmanagement
on nitrate leaching. The potato study enabled us to evaluate the
impactof irrigationand thesugarbeet study the impactof theN-
fertilization. However our results were climate-dependent and
were the result of multiple interactions. So we aimed to
differentiate between (i) the effects due to crop, soil, and climate
and (ii) the interaction between these factors.
The nitrate concentration in drainage water was at least
twice as high during the potato crop than during the sugar
beet crop, even with comparable levels of N-fertilization and
irrigation (Table 4). Moreover as the mildew attack was not
taken into account by the model, the quantities of nitrogen
uptake by the potato plant were probably overestimated by
simulation for the high levels of irrigation (206 and 287 mm).
The nitrate concentrations in drainage water for these two
levels of irrigation may have been underestimated by the
model in comparison to the actual situation. However, the
order ofmagnitude and the amount of variationwere probably
appropriate and thus justify the use of the model to evaluate
the effects of various agricultural practices for situations
where pests and diseases were well controlled.
Much of the differences in simulated nitrate concentra-













1993 Potato 144+83 232 887
1993 Potato 144+83 232 887
1993 Potato 144+83 232 887
1993 Potato 144+83 232 887
2002 Sugar beet 0 285 665
2002 Sugar beet 94 285 665
2002 Sugar beet 204 285 665uptake capacity of the sugar beet crop than the potato/oat crop
succession can explain the lower simulated nitrate concen-
tration in drainage water during the sugar beet study. The
results of the potato crop simulations indicated that N uptake
was 122 to 156 kg N ha−1 according to irrigation level, whereas
the sugar beet crop absorbed between 128 and 239 kg N ha−1
according to fertilizer rate. With equivalent irrigation and N-
fertilization, the difference between the two crops was 100 kg
N ha−1 (139 vs. 239 kg N ha−1 for potato and sugar beet
respectively). These results of simulation were in good
agreement with published data dealing with these crops. For
example, Haase et al. (2007) showed that potato uptake could
be 64 to 151 kg N ha−1 and Malnou et al. (2006) indicated that
sugar beet uptake varied from 100 to 300 kg N ha−1 depending
on the N-fertilization rate. This higher N uptake of the sugar
beet crop, its longer growing season, and its ability to take upN
until the date of harvest (Shepherd and Lord, 1996) can also
explain why the quantity of nitrogen in the soil at the harvest
was very low (under 10 kg N ha−1 on 1m depth) after this crop,
whereas it was higher after the potato crop (95 kg N ha−1 for
the 35 mm treatment, 121 kg N ha−1 for the 128 mm treatment
and 125 kg N ha−1 for the 206 mm and 287 mm treatments),
although the initial quantity of nitrogen in the soil was higher
for the sugar beet crop. In addition, the potato crop was




















35 238 380 205 332
128 256 384 219 388
206 256 388 220 461
287 256 392 225 533
200 285 418 166 281
200 285 401 202 262
200 285 400 204 262
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autumn could also have contributed to the higher nitrate
concentration of drainage water. In fact during part of the
autumn the N uptake capacity of oat was low until the next
spring. Indeed, as shown for example by Di et al. (1999), N
applications in autumn cause more N leaching and higher
nitrate concentrations in drainage water than spring applica-
tions as also shown in our study (see Table 6).Fig. 3 –Calculated drainage and nitrate concentration in drained
(b) 287 mm of irrigation applied to the potato crop, and (c) simulaAnother factor that could have had an impact on the
nitrate concentration of drainage water was the origin of the
irrigation water. The irrigation water for the potato crop came
from the ground water (approximately 150 mg NO3− L−1),
whereas that for the sugar beet crop came from surface
water (approximately 50 mg NO3− L−1). This corresponded to a
N-fertilization of 22 kg N ha−1 to the sugar beet crop and 14 to
95 kg N ha−1 to the potato crop depending on irrigationwater using STICS model with (a) 35 mm of irrigation and
ted drainage and nitrate leaching for the sugar beet crop.
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water between the two studies in the numerical experiments,
the impact of this was analysed.
For the sugar beet crop, N-fertilization did not appear to
have an impact on nitrate concentration of drainage water.
Indeed, a N-fertilization of 204 kg N ha−1 instead of no N-
fertilization caused an increase of only 7mgNO3 L−1 due to the
capacity of the sugar beet to take up N as luxury consumption.
Varying the N-fertilization rate of the potato crop could have
been a better solution to evaluate its impact on nitrate
concentration in drainage water.
The amount of drainage water was much higher during the
potato study than during the sugar beet study (Table 5).
Drainage amount varied between 332 and 533 mm during the
potato crop (according to irrigation rate),whereas itwasonly262
to 281 mm for the sugar beet crop. During the potato treatment
with a small level of irrigation (35mm), drainagewas generated
by excess precipitation in spring and autumn (Fig. 3a). This
drainage was associated with high nitrate concentrations
during spring (100 to 150mgNO3− L−1), and lower concentrations
during autumn (50 to 130 mg NO3− L−1). When the level of
irrigation was higher (287mm), drainage also took place during
irrigation periods in summer (Fig. 3b). The nitrate concentra-
tions associated with thewater draining off during the summer
were rather high (80 to 120 mg NO3− L−1), and the water draining
during the following autumn also had high nitrate concentra-
tions (140–180mgNO3− L−1). This showed that poormanagement
of irrigation can inducedrainageand thusnitrate leaching to the
ground water even in the middle of the summer, when the
actual evapotranspiration is maximum. With the sugar beet
crop, drainage occurred almost exclusively during the summer
months (Fig. 3c). There were nine periods of drainage, including
five during July and August related to the contributions of
irrigation water. The nitrate concentrations were high during
the first three episodes of drainage in spring (140 mg NO3− L−1)
and thendecreased rapidly to reachalmost zero due toNuptake
by the sugar beet. This explains why the mean nitrate
concentration of drainage water calculated for the cumulative
drainage (Table 4) was much lower for the sugar beet than for
the potato crop.
The different levels of irrigation (from 35 to 287 mm)
applied during the potato study explained the variation in the
quantity of drainage water (from 332 to 533 mm), indicating
the level of excess in irrigation volumes. With an equivalent
level of irrigation, the quantity of drainage water was smaller
during the sugar beet study than during the potato study. This
difference could be explained by precipitation being consider-
ably more abundant (786 mm) during the potato study than in
the sugar beet study (476 mm).
The calculations using the STICS model showed that the
volume of drainage water and the nitrate concentrations were
higher during the potato study. As a consequence, the amount
of nitrate leaching was much greater during the potato crop.
According to STICS model simulations, the various levels of
irrigation carried out with the potato crop had a moderate
effect on the mean nitrate concentration of drainage water.
However, the impact on the quantity of drainage water was
quite large. The amount of nitrate leaching increased accord-
ing to irrigation intensity (Fig. 4a). Concerning the sugar beet
study, N-fertilization had almost no effect either on thedrainage or on the nitrate concentration. Consequently, the
amounts of nitrate leaching were quite similar for the various
levels of N-fertilization evaluated (Fig. 4b). The higher quantity
of nitrate leaching in the potato study than in the sugar beet
study could be explained first by a higher quantity of water
drainage whatever the irrigation rate, and second by the
higher nitrate concentration in drainage water during the
potato study, notably at the end of the crop cycle and after
harvest. This is in good agreement with results reported by
Shepherd and Lord (1996) which showed that nitrate leaching
was higher after a potato crop than after sugar beet. This could
be both explained by the higher quantity of mineral nitrogen
at harvest of potato crops and because potatoes were
harvested at the end of summer. Consequently, after potato
a rapid leaf decomposition due to warm soils could occur, and
then induced net N-mineralization during autumn and
winter, while sugar beet residues mineralized and released N
mainly for the following spring. So there was a greater risk of
nitrate leaching during the following winter after the potato
crops. Drainage is an important factor determining the
amount of N leached (Arregui and Quemada, 2006; Mantovi
et al., 2006), but the results of the STICS simulation showed
that controlling the nitrate concentration of drainage water
was also a way to control nitrate leaching.
The use of the STICS model as a complementary tool to the
two field studies enabled us to better understand and
diagnose the impact of agricultural practices on nitrate
leaching in more detail than when only based on some
specific field measurements. Thus, even if climate and
irrigation appeared to be the main parameters influencing
the drainage, some questions remained regarding the nitrate
concentration of drainage water. The crop type seemed to
have a great impact, but we were also interested in assessing
the impact of i) N-fertilization, ii) nitrate concentration of
irrigation water, and iii) initial soil N quantity on a) nitrate
leaching, b) drainage, and c) nitrate concentration of drainage
water under the rooting zone. Numerical calculations of
virtual situations weremade using the STICSmodel to answer
these questions.
3.3. Analysis of the impact of different factors on nitrate
leaching using STICS simulations
For these simulations, corresponding to virtual experiments,
only one treatment of the two crops was selected, namely that
closest to actual agricultural practices in the area of Basque
Country (Northern Spain). For the potato crop the treatment
used was the 35 mm irrigation level, while for the sugar beet
crop the 204 kg N ha− 1 treatment was deemed to be
representative in each investigated year. First, the impact of
the crop type (potato vs. sugar beet) was determined, and here
only an adaptation of sowing and harvesting dates was
necessary. The second parameter assessed was the climate
by reversing the 1993/1994 and 2002/2003 climatic years which
corresponded to two very different scenarios. The N-fertiliza-
tion rate was only assessed for the potato crop as it had
already been evaluated for the sugar beet. In addition to the
144 (+83) kg N ha−1 treatment, three other levels were tested: i)
avoidance of the autumn N-fertilization before oat sowing
(144 kg N ha−1), ii) halving of the spring application, and iii) no
Fig. 4 –Cumulative calculated nitrate leaching using STICS model for (a) the four Irrigation treatment (I35, I128, I206, I287)
treatments of the potato study and (b) the three N-fertilization (N0, N94, N204) treatments of the sugar beet study.
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assessed only for sugar beet such as: i) half amount
(100 mm), ii) no irrigation, and iii) an increase of 80 mm
(280 mm). Next, the effects of the initial soil N quantity were
analyzed for each crop by using the initial quantity measured
in the other crop the given year of the experiment. Finally, the
nitrate concentration of irrigation water was also assessed,
such as 50 or 150 mg NO3− L−1.
Concerning drainage, the simulations confirmed that as
expected, climate and irrigation were the main controlling
factors (Table 6). The type of crop, the N-fertilization rate, the
initial soil N quantity and the nitrate concentrations of
irrigation water had no significant impact on drainage.
Concerning the nitrate concentration in drainage water, all
the combinations tested had an effect (Table 6). The type of
crop, the climate and the N-fertilization rate seemed to play
the major roles. The high nitrate uptake capacity of the sugar
beet crop can explain why the nitrate concentration of
drainage water was systematically lower with this crop.
Growing a sugar beet crop instead of potatoes in 1993 could
have reduced the nitrate concentration of drainage water by
about 35 mg NO3− L−1, but the yield would only have been 33.5 t
ha−1 of roots. On the other hand, growing a potato crop instead
of sugar beet in 2002 would have increased the nitrateconcentration by 70mg NO3− L−1, which is a very large increase,
confirming the importance of the crop. Climate also had an
impact on the nitrate concentration of drainagewater, but this
impact was not the same for the two crops. Thus, for the
potato crop the use of the dry climate of 2002 instead of the
rainy conditions of 1993 led to an increase of 60 mg NO3 L−1 in
drainage water, associated with a decrease in drainage
quantity. This could be explained by the weak precipitation
and the low N uptake capacity of the potato crop, which
caused an increase in nitrate concentration of drainage water.
For the sugar beet crop, the use of the rainy 1993 climatic data
instead of 2002 caused an increase in nitrate concentration of
drainage water that could be explained by the high initial
quantity of N in combination with higher precipitation during
spring of 1993 than spring of 2002 (345 mm and 177 mm
respectively) which led to increased drainagewith high nitrate
concentrations. The sugar beet yield obtained with the 1993
climate data was higher because of higher precipitation and
temperature at the end of summer andmid-autumn, which is
consistent with agronomic reality. The different levels of N-
fertilization tested during the sugar beet study did not
significantly affect the nitrate concentration of drainage
water (Table 6), but the simulations of virtual experiments
carried out on the potato crop showed that a decrease in N-
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Omission of the N application in autumn after the potato crop
andbefore thewinteroat crop reduced thenitrate concentration
of drainage water without affecting the quantity of N uptake by
the oat crop between sowing and end of simulation: only 8 kg N
ha−1 was taken up in this period with or without N-fertilizer.
Omission of the autumn N-fertilization and a reduction by half
of the spring N-fertilization of the potato crop led to large
reductions in nitrate leaching and in nitrate concentration of
drainage water. However it caused a significant reduction in
potato yield. The different levels of irrigation tested during the
potato crop showed that irrigation was not an important cause
of variation in nitrate concentration of drainagewater (Table 6).
The same conclusion was reached after testing different
irrigation levels during the sugar beet study. The initial soil N
quantity in spring did not appear to play a major role in nitrate
concentration of drainage water. Two causes could explain this
result. First, drainage mainly occurred after the spring crop
during the followingwinter. Second, the difference between the
measured values was not sufficiently large and its re-partition-
ing in the soil at depth too similar to induce a great difference in
nitrate concentration. It had an impact onnitrate concentration
of the first drainage event, but this impact was less important
considering the whole simulation. The reduction in the initial
amount of soil mineral N was presumably more important
during 1993/1994 than during 2002/2003 since precipitation was
higher in 1993/1994. This could explainwhy the relative effect of
N-mineral initialisation was more important in 2002/2003 than
in 1993/1994 (a reduction of initial soil N quantity from 79 to
41 kg N ha−1 induced a respective decrease of 40% and 12% in
nitrate concentration). Finally, the last parameter examined
was the nitrate concentration of irrigation water. When the
quantity of irrigationwaterwas large, the use of irrigationwater
with 50mgNO3L−1 insteadof 150mgL−1 during thepotato study
could have significantly decreased the nitrate concentration, as
in the sugar beet study. In fact, the use of irrigationwater with a
high nitrate concentration level could be likened to a supple-
mentary N-fertilization that must be taken into account to
reduce total N-fertilizer amount.
Fig. 5 represents the different relationships between calcu-
lated nitrate concentration in drainage water, drainage and
nitrate leaching as a function of (a) irrigation and (b) N-
fertilization. Nitrate leaching and drainage were positively
correlated to irrigation for the potato crop. For the sugar beet
crop, drainage was positively correlated but nitrate leaching
showed a small increase. This indicated that in spite of the
drainage increase there was only low amount of nitrate
available to transport into the soil and consequently no
significant increase in nitrate leaching. The high N uptake
capacityof sugarbeet canexplain the lowquantityofNavailable
for leaching. An increase in irrigation amount led to increased
drainage for the two types of crop, but involved two different
responses in terms of nitrate leaching. Nitrate leaching and
nitrate concentration of drainage water were positively corre-
lated to N-fertilization for the potato crop. For the sugar beet
crop, an increase in N-fertilization caused a very small and
probably not significant increase in nitrate concentration of
drainage water and had almost no effect on nitrate leaching. It
can be concluded that for a potato crop, good management of
irrigation allowed drainage during the crop cycle to bedecreased, and a reduction inN-fertilization allowed the nitrate
concentration of drainage water to be decreased. For the sugar
beet crop only irrigation had an effect. The N-fertilization rates
tested have almost no impact on nitrate concentration of
drainage water and nitrate leaching. Moreover looking at the
relationships between all simulations of actual and virtual
situations using STICS model (results not shown), the nitrate
concentrations of drainage water were positively correlated to
nitrate leaching (y=1.32x; r2=0.44; pb0.0001), and the nitrate
leachingwas positively correlated to drainage (y=0.19x; r2=0.55;
pb0.0001). In addition, therewas no correlation between nitrate
concentration of drainage water and drainage (p=0.23). These
two points showed that drainage, which is sometimes approxi-
mated by the difference between global precipitation and
evapotranspiration, is not sufficient to estimate nitrate leach-
ing, that this reinforces the interest in the use of dynamic soil–
cropmodels to evaluate nitrate concentration in drainagewater
under agricultural lands because water soil content changes
need to be taken into account.
From these numerical calculations, fourmain recommenda-
tions can bemade. First, in the vulnerable zone of this aquifer it
appears necessary to promote crops such as sugar beet and
winter cereal crops with a high capacity for N uptake in order to
limit the risk of N leaching. In the case of potato cropping, it
could be recommended to grow nitrogen catch crops or cover
crops such as crucifers (mustard, rape, radish etc.) before and
after the main potato crop in order to decrease the nitrate
content in the soil profile and thus decrease the nitrate leaching
during and after the potato crop. Indeed, even with high N
applications and under the different conditions examined, the
nitrate concentration of drainage water and the drainage
amount remained quite low during the sugar beet study
compared with the potato study. Second, even if the crop
rotation includes a winter cereal such as oat, N-fertilization
during autumn should be avoided, since only few kg N ha−1 are
taken up by the crop during winter. Third, the results of
simulations confirmed that the control of irrigation can be as
important as decreasing N-fertilizer rate in decreasing nitrate
pollution, inparticular for potato crops. Finally, it is necessary to
take into account thenitrate contained in the irrigationwater to
avoid over-N-fertilization in cases of intense irrigation.
3.4. Relations with ground water level
In the study area, the ground water level is relatively close to
surface, and it is thus rechargedbydrainagewater, in contrast to
certain alluvial plains where the ground water level can also be
controlled by the river. The nitrate concentration of drainage
water influences that of the groundwater directly. From 1993 to
2002, the nitrate concentration in groundwater in the aquifer of
this vulnerable zone here decreased progressively from ca.
150mgNO3− L−1 to ca. 50mgNO3− L−1. Themean simulatednitrate
concentrations of drainage water for the two crops corre-
sponded approximately to those measured in the ground
water: 150 mg NO3− L−1 in 1993 and 60 mg NO3− L−1 in 2002.
However it is interesting tonote thatduring thesameperiod, the
cropped areawith potatoes decreasedwhile the cropped area of
sugar beet increased by the same amount (Sanchez-Perez et al.,
2003). Thus, a change in crop type, cropmanagement or climate
could explain the decrease innitrate concentrationsobserved in
Fig. 5–Relationships between (a) cumulative calculated nitrate leaching and cumulative calculated drainage as a function of
irrigation, and (b) cumulative calculatednitrate leachingandnitrate concentrationof drainagewater as a function ofN-fertilization.
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must be made for the entire aquifer during the study period
(1993 to 2002). Moreover it would be necessary to evaluate the
process ofdenitrification insoils inparticular inwetlands and in
the aquifers in order to understand the changes in nitrate
concentration over many years.
The simulation of the potato field experiment underlined a
limitation of the STICS cropmodel when the groundwater level
rose into the soil simulation zone. Even if the anoxic conditions
are simulated and have an impact on root growth, the results of
simulation became unsatisfactory compared with field mea-
surements for nitrate concentration in the saturated soil zone.
In order to improve thepredictive capacity of themodel in these
conditions, a solution would be to incorporate the process
representing the ground water level movements and its nitrate
concentration as an input variable of themodel and to simulate
its effect on soil water and nitrogen content in the rooting zone,such as denitrification and dilution/concentration impacts on
the nitrate concentration of soil solution.4. Conclusions
Thiswork has shown that even if the absolute values of nitrate
concentration in solution and water and nitrate transfer were
not perfectly simulated using the STICS soil–crop model, as
during the potato experiment, the trends and range of
variations were correctly simulated in particular for the
sugar beet experiment. Moreover, the order of magnitude of
the yield was correct in the case of crop without pests and
diseases. Globally satisfactory results were obtained for soil
water and nitrogen simulationswhich allowed themodel to be
used to analyse and better understand the impacts of climate,
N-fertilization, irrigation, crop type, and nitrate concentration
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concentration in drainage water.
The simulations confirmed that drainage is controlled by
rainfall but alsobyexcessof irrigation,whichmust beavoidedby
strictly adjusting the water volume applied to crop require-
ments. In addition to excess irrigation, another important factor
is the crop type. For the two cropsexaminedhere, sugar beet had
a higher nitrogen uptake capacity, and a longer growing season
than potato, which explained a significant part of the difference
in nitrate concentration of drainage water between the two
studies. N-fertilization rate also influenced the nitrate concen-
tration in drainage water but mainly when N-fertilizer use is
excessive or untimely. Thus, omission of autumnN-fertilization
and a decrease in N-fertilizer rate after taking into account the
nitrate concentrationof irrigationwater ishighly recommended.
Furthermore, themanagement of the fallowperiod between two
main crops often plays a decisive role in the management of
nitrogenpollution (Machet et al., 1996; Beaudoinet al., 2005). The
use of nitrogen catch crop or cover crop during this period could
be an efficient solution to reduce nitrogen leaching particularly
when potato is cropped in the rotation.
STICSmodel simulationscomplemented the resultsobtained
with the field studies. A great advantage of using a soil–crop
model is that it allows the impact of various cropping sequences
to be better understood, and quantified, independently of the
occurring climate. A key point is that all the processes are taken
into account in the water and nitrogen dynamic balance,
including the estimated quantities taken up by the plant, the
mineralization of soil organic matter and coming from the crop
residues, and the nitrate transfer into the soil and under the
rooting depth, corresponding to nitrate leaching.
In a subsequent step, the model could be used to carry out
larger virtual experiments. The choice of agro-environmental
criteria and the use of longer climatic series and different crop
rotations could allow crop systems adapted to the risk of N
leaching in this watershed to be identified. In such studies, it
will be possible i) to simulate the effect of nitrogen catch crop,
ii) to fertilize as rationally as possible since the model
integrates all nitrogen sources, and iii) to better understand
temporal changes in nitrate concentrations in ground water
from the beginning of the 1990s to the present.Acknowledgements
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 It is now, well recognized that agricultural activities are responsible for an important part of 
the groundwater nitrate pollution. The case of the alluvial plains is particularly interesting 
because they associate the presence of a rich and deep soil, very favourable to the agriculture, 
and shallow alluvial groundwater. In this work we are interested in two types of alluvial plain. 
The alluvial plain of the Alegria River (Pays-Basque, Spain) represent the case of an alluvial 
plain with a small river. The recharge of the aquifer is mainly made by the infiltration and the 
percolation of the water through the not saturated zone of the soil. In such situation the nitrate 
leaching under the agricultural plots influences significantly the groundwater nitrate 
concentrations. The modelling of two crops (a potato crop in 1993 and a sugar beet crop in 
2002) with the model the STICS soil-crop allowed on one hand to confirm that the 
agricultural practices had a significant impact on the evolution of the groundwater nitrate 
concentrations, and on the other hand to explain partially the decrease of the concentrations 
which was observed between the studies (between 1993 and 2002). The alluvial plain of the 
Garonne corresponds to a situation where the groundwater solutes concentrations are 
influenced by the exchanges between not saturated zone and the groundwater but also by the 
exchanges between groundwater and river. The coupling of the STICS model outputs 
(drainage and concentration in nitrate) with the hydro-biogeochemical model 2SWEM 
allowed to simulate these two types of interactions, and so, on one hand to explain the spatial 
distribution of the groundwater nitrate concentrations, and on the other hand to estimate the 
impact of modifications of the agricultural practices on these concentrations (notably the 
effect of the catch crop). 
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Il est désormais bien reconnu que les activités agricoles sont à l’origine d’une grande part de 
la pollution des nappes souterraines par les ions nitrate. Le cas des plaines alluviales est 
particulièrement intéressant puisqu’elles associent la présence d’un sol riche et profond, très 
favorable à l’agriculture, et d’une nappe alluviale peu profonde. Dans ce travail nous nous 
sommes intéressés à deux types de plaine alluviale. La plaine alluviale de la rivière Alegria 
(Pays-Basque ; Espagne) représente le cas d’une nappe alluviale avec un cours d’eau de faible 
importance. La recharge de l’aquifère se fait alors principalement par l’infiltration et la 
percolation de l’eau à travers la zone non saturée du sol. Dans une telle situation les fuites de 
nitrate sous les parcelles agricoles influencent donc significativement les concentrations en 
nitrate de la nappe. La modélisation de deux situations culturales (une culture de pommes de 
terre en 1993 et une culture de betteraves à sucre en 2002) avec le modèle de culture STICS a 
permis d’une part de confirmer que les pratiques agricoles avaient un impact significatif sur 
l’évolution des concentrations en nitrate de la nappe, et d’autre part d’expliquer en partie la 
diminution des concentrations en nitrate de la nappe qui a été observé entre les études (1993 
et 2002). La plaine alluviale de la Garonne correspond à une situation ou les concentrations en 
solutés de la nappe sont influencées par les échanges nappe-zone non saturée mais également 
par les échanges nappe-rivière. Le couplage des sorties du modèle STICS (drainage et 
concentration en nitrate) avec le modèle hydro-biogéochimique 2SWEM a permis de rendre 
compte de ces deux types d’interactions, et ainsi d’une part d’expliquer la répartition spatiale 
des concentrations en nitrate dans la nappe alluviale, et d’autre part d’évaluer l’impact de 
modifications des pratiques agricoles sur ces concentrations (notamment l’effet des Cultures 
Intermédiaires Piège À Nitrate). 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
 
